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  - VII -Abstract 
 
The effects of abiotic stressors and substances of different pollutant classes on life cycle 
parameters and gene expression of Chironomus riparius were investigated. The goal was to 
develop a screening method based on a DNA microarray („ChiroChip“). The ChiroChip is the 
first known microarray with cDNA of chironomids.  
 
The most sensitive life cycle parameters for all substances with significant differences to 
the controls were mortality, the percentage of fertile egg masses, the mean female 
emergence time as well as the dry weight of the males. Temperature changes of ± 6°C 
compared to a normal temperature of 20°C lead to highly significant effects in all 
parameters. A LC10 was only calculable for salinity (0.66‰, CI: 0.26 − 1.68‰). Due to non-
linear concentration-response-curves an EC50 was only calculable for the mean emergence 
time of female midges exposed to cadmium (0.53 mg/kg, CI: 0.29 − 0.97 mg/kg). Although 
the tested substances had no immediate toxic effects, effects on development and 
reproduction of the population cannot be excluded. 
 
In the experiments with methyltestosterone, ethinylestradiol, carbamazepine, fluoxetine, 
lead and tributyltin (which also included molecular endpoints), the most sensitive life 
cycle parameters were mortality, the percentage of fertile egg masses, the mean female 
emergence time as well as the population growth rate. Carbamazepine (CBZ) retarded the 
emergence of the females. 10 mg CBZ/kg lead to a higher mortality, less egg masses, 
which were more frequently unfertile and caused a reduced population growth rate. 
Fluoxetine (FX) retarded the emergence of both sexes. 0.9 mg  FX/kg lead to a higher 
mortality, less egg masses with a higher portion being unfertile and caused a reduced 
population growth rate. The females were smaller in the highest concentration 
(5.9 mg/kg). 
 
The effects of tributyltin (expressed as µg Sn/kg) were a higher mortality and a reduced 
population growth rate at 100 µg Sn/kg as well as a retarded female emergence. At 160 µg 
Sn/kg there were less egg masses, which were more frequently unfertile. Males exposed to 
120 und 160 µg Sn/kg were smaller than the controls. Exposure to lead (Pb) caused a 
higher mortality and more unfertile egg masses at 6.5 mg/kg. Males were smaller after 
exposure to 0.65 mg Pb/kg and larger at 6.5 mg Pb/kg. The number of fertile egg masses 
per female was reduced after exposure to 3.25 and 6.5 mg Pb/kg. 
 
  - VIII -Midges exposed to methyltestosterone (MET) had higher survival rates and showed an 
earlier emergence of both sexes. Concentrations of 27 µg MET/kg and higher lead to fewer 
unfertile egg masses, smaller males and to higher population growth rates. An earlier 
emergence of both sexes as well as higher population growth rates were also found after 
exposure to ethinylestradiol (EE2). At a concentration of 9 µg EE2/kg the number of 
unfertile egg masses was reduced. 
 
Exposure of chironomid larvae to methyltestosterone, ethinylestradiol, carbamazepine, 
fluoxetine, lead and tributyltin lead to the differential regulation of nine (methyltestos-
terone) to 49 (carbamazepine) genes. During investigation of the expressed proteins it was 
remarkable that known stress proteins (glutathione-S-transferase or cytochrome P450) 
were seldom differentially regulated. Various processes were affected by a changed gene 
expression. An exposure to methyltestosterone lead to the impairment of only three 
identified biological processes while the other substances interfered with seven to eight 
processes. Protein and energy metabolism were the main influenced processes. Oxygen 
transport was impaired by all substances tested, but with different percentages compared 
to all influenced processes. Oxygen transport was the main process influenced by 
methyltestosterone (84.6%) and barely influenced after exposure to fluoxetine (10.5%). 
Because the gene expression of globins was affected by substances specifically, this 
endpoint may be implemented as biomarker for the monitoring of surface waters. Tubulin 
and actin were often differentially regulated after exposure to stressors — tributyltin and 
carbamazepine in this study, antidepressants and estrogens in others. Hence, they may 
also be suited as biomarkers for chemical stress. 
 
Investigations on the concentration-dependent gene expressions as well as the differential 
regulation of genes in untreated larvae and other life cycle stages have to be conducted 
before the implementation of the ChiroChip as screening instrument for chemical research 
and biomonitoring. Furthermore, the existing data must be verified by quantitative real 
time PCR and the research of the function of the expressed genes must be intensified. 
 
  - IX -1 Einleitung 
 
Die klassische Ökotoxikologie beschäftigt sich hauptsächlich mit den Auswirkungen von 
Substanzen auf das Überleben, die Entwicklung und Reproduktion von Organismen. Viele 
standardisierte ökotoxikologische Methoden vertrauen auf die Messung der Effekte im gan-
zen Organismus, um Endpunkte (z.B. LC50/EC50, NOEC- oder LOEC-Werte), die auf diesen 
Effekten beruhen, ableiten zu können. Hierzu werden typischerweise Indikator- oder Stell-
vertreterarten verwendet. Diese Methoden sind sinnvoll, um Chemikalien mit potentiellen 
Risiken zu identifizieren, geben aber kaum Hinweise auf den Wirkmechanismus der Chemi-
kalien. Dieses Verständnis ist jedoch notwendig, um die aktuellen Fragestellungen der Öko-
toxikologie beantworten zu können, wie zum Beispiel die Vorhersage der Schadstoffeffekte 
in den phylogenetischen Gruppen in Ökosystemen, Extrapolation von Effekten von einer 
biologischen Organisationsstufe auf andere Ebenen, und die Vorhersage des Einflusses der 
zeitlichen Variation der Schadstoffeinflüsse. 
 
Seit dem 1. Juni 2007 ist die europäische REACh-Verordnung (Registration, Evaluation and 
Authorisation of Chemicals) in Kraft. Die Verordnung schafft ein einheitliches System für 
sämtliche Chemikalien. Die Hersteller und Importeure sind verpflichtet, sowohl umfassen-
de Daten über die Eigenschaften der Stoffe zu erheben, die sie in Mengen von mind. 1 t/a 
herstellen oder einführen, als auch der einzurichtenden Europäischen Agentur für chemi-
sche Stoffe in einem Registrierungsdossier anhand der Stoffinformationen nachzuweisen, 
dass ihre Verwendung sicher ist. 
 
Es wird geschätzt, dass für die Implementierung von REACh zusätzlich etwa 17 Mio. Tiere 
nur für Reproduktionstoxizitätstests benötigt werden (HÖFER ET AL., 2004). Aufgrund der 
benötigten Informationen werden hohe Kosten für die Toxizitätsstudien auf Hersteller und 
Importeure zukommen. Die (öko-)toxikologische Untersuchung jeder Substanz kostet 2-4 
Mio. Dollar und dauert einige Jahre (NEUMANN & GALVEZ, 2002). Dadurch, und auch aufgrund 
der Ausweitung der ökotoxikologischen Substanztestung und der zukünftigen Anwendung 
von Biotests für das Monitoring aquatischer Ökosysteme, werden dringend günstige und 
weniger zeitintensive Screening-Verfahren benötigt, um das anfallende Probenaufkommen 
bewältigen zu können. Zur Zeit werden etwa 70 000 chemische Substanzen kommerziell 
angewendet (NEUMANN & GALVEZ, 2002). Das Europäische Chemikalienbüro schätzte, dass für 
86% der Chemikalien, die in Mengen von über 1 000 t/a produziert oder eingeführt werden, 
kein Basisdatensatz an Substanzinformation zur Verfügung steht (ALLANOU ET AL., 1999).  
 
  1In den letzten Jahren hat sich das Augenmerk der Ökotoxikologie verstärkt auf die Einbin-
dung molekularbiologischer Methoden gerichtet (HOYT ET AL., 2003, ROBERTS ET AL., 2005, 
MOENS ET AL., 2006, LEE ET AL., 2006a, IGUCHI ET AL., 2007). Chemikalien und andere Um-
weltstressoren können bei etablierten Biomarker (z.B. Metallothioneine, Hitzeschockprote-
ine, Cytochrom P450) Genexpressionsveränderungen hervorrufen (GOVINDA ET AL., 2000). Mit 
den neuen molekularbiologischen Methoden möchte man untersuchen, ob auf dieser Ebene 
frühzeitige Effekte im Organismus nachgewiesen werden können, ehe sie als phänotypische 
Veränderungen sichtbar werden. Eine Studie von GÜNDEL ET AL. (2007) gibt erste Antworten 
auf diese Fragestellung. Eine 2%-ige Ethanollösung (EC100) verursachte bei Zebrafisch-
Embryonen deutliche phänotypische Effekte, wohingegen bei einer 0,5%-igen Ethanollösung 
(EC10) alle Embryonen intakt waren (GÜNDEL ET AL., 2007). Unter den differentiell exprimier-
ten Proteinen der gegenüber der 2%-igen Lösung exponierten Embryonen waren aber 80% 
der Proteine betroffen, die schon bei der 0,5%-igen Lösung eine veränderte Genexpression 
zeigten.  
 
Bei REACh spielt der Ersatz von experimentellen ökotoxikologischen Tests eine große Rolle. 
Durch intelligentes Testdesign und alternative Methoden können die Zahl der Tierversuche 
und die Kosten für Chemikalientests reduziert werden. Das Einsparpotential über einen 
Zeitraum von 11 Jahren wird auf 0,8 − 1,1 Mrd. Euro und 1,3 − 1,9 Mio. Tiere geschätzt 
(VAN DER JAGT ET AL., 2004). Mikroarrays sind eine vielversprechende Technik, da sie über 
die schnelle Erfassung genomischer Chemikalieneffekte einen zielgerichteteren und damit 
kostengünstigeren Einsatz nachgeschalteter, aufwendigerer organismischer Biotests 
ermöglichen.  
 
Mikroarrays werden seit Mitte der 90er-Jahre in der Medizin eingesetzt, und ihre Anwen-
dung in der Ökotoxikologie nimmt verstärkt zu. Obwohl die Technik erst 1995 beschrieben 
wurde, ist der heutige Einfluss der Mikroarrays in der Medizin und Biologie sehr groß (SCHE-
NA ET AL., 1995). In den letzten Jahren stieg die Zahl der Publikationen in PubMed 
(www.ncbi.nih.gov/entrez/query.fcgi?db=PubMed) mit direktem oder indirektem Bezug zu 
Mikroarrays von 293 im Jahr 2000 auf 4 099 im Jahr 2005 mit einer kumulierten Zahl von 
12 679 Artikeln (JU ET AL., 2007).  
 
Die Verwendung der Mikroarrays für die Untersuchung von Umweltschadstoffen begann 
Anfang dieses Jahrhunderts (ANKLEY ET AL., 2006). Schon 1999 gab es Stimmen, die eine An-
wendung der Mikroarrays für die Vorhersage der Chemikalien- und Umwelttoxizität propa-
gierten (AFSHARI ET AL., 1999, NUWAYSIR ET AL., 1999). Mikroarrays und verwandte Technolo-
gien ermöglichen die Untersuchung der Variation der Genexpression in belasteten und un-
  2belasteten Organismen. Ein Vorteil der Mikroarrays ist die abgebildete enorme Datenmenge 
durch die gleichzeitige Untersuchung tausender Gene. Dies ermöglicht die Identifizierung 
von Genen, die nach einer Exposition deutlich über- oder unterexprimiert sind, bei einer 
kurzen Zeitspanne bis zum Erhalt der Informationen. Weitere Vorteile der genomischen 
Testsysteme sind (1) die Möglichkeit, eine Beeinflussung einer Gengruppe festzustellen, (2) 
die Aufdeckung der Prozesse und Systeme, in denen diese Gene eine Rolle spielen, (3) die 
Ermöglichung des Vergleichs der Variation der Gene und ihrer Bedeutung für die biologi-
schen Systeme zwischen verschiedenen Populationen, (4) der Vergleich der Protein- und 
Metabolitenhäufigkeit mit der Genexpression der Transkripte, um die experimentellen Be-
funde auszuweiten und zu verifizieren und (5) die Untersuchung der Korrelation der Gen-
expression mit anderen Stressoren (Temperatur, Salinität) (THOMAS & KLAPER, 2004). Wei-
terhin können damit neue Hypothesen überprüft werden. 
 
Durch Chemikalien induzierte Genexpressionsveränderungen haben das Potential, in der 
Evaluierung und Risikobewertung angewendet zu werden. Die Genexpression wird als direk-
te oder als indirekte Reaktion auf eine Schadstoffexposition verändert. Dabei gibt es zwei 
Ebenen der Veränderungen: Auf mRNA-Ebene zeigen sie, dass Gene aktiviert oder deakti-
viert werden und auf Proteinebene indizieren sie eine funktionelle Reaktion im Organis-
mus.  
 
Im humanen Kontext wird der Begriff Toxikogenomik für die Untersuchung der Genexpres-
sion infolge einer Schadstoffexposition und die Untersuchung der darauf beruhenden toxi-
schen Prozesse verwendet. Auf dem Gebiet der ökologischen Risikobewertung hat sich 
mittlerweile der Begriff Ökotoxikogenomik eingebürgert. Die Ökotoxikogenomik ist die In-
tegration der genombasierten Wissenschaft in die Ökotoxikologie und wird definiert als die 
Untersuchung der Gen- und Proteinexpression in Nicht-Zielorganismen, die für die Untersu-
chung der Effekte einer Schadstoffexposition wichtig sind (SNAPE ET AL., 2004). Das Prinzip 
der Ökotoxikogenomik beruht darauf, dass Schadstoffe genomische Reaktionen im Orga-
nismus hervorrufen. Sie ist ein relativ junges Feld mit dem Hauptaugenmerk auf genomi-
sche Techniken [PCR, cDNA-Subtraktion, Mikroarrays, SAGE (Serial Analysis of Gene Expres-
sion)], um die molekularen und zellulären Effekte der Chemikalien durch Veränderungen 
der Genexpression nicht nur in aquatischen Organismen zu verstehen.  
 
Chironomiden werden aufgrund ihrer benthischen Lebensweise in aquatischen Toxizitäts-
studien herangezogen, da viele Schadstoffe im Sediment akkumulieren. Sie kommen welt-
weit vor und gehören zu den häufigsten Insekten in limnischen Ökosystemen. Sie haben 
eine wichtige Position in der Nahrungskette, können sowohl über das Sediment als auch 
  3über die Wasserphase exponiert werden und kommen aufgrund ihrer hohen Schadstofftole-
ranz auch an belasteten Standorten in ausreichender Häufigkeit vor. Dabei dienen unter 
anderem die Überlebensrate, Veränderungen der Entwicklungsparameter und Deformitäten 
der larvalen Mundwerkzeuge als Indikatoren für anthropogenen Stress. Die großen Poly-
tänchromosomen der Speicheldrüsen erlauben die Untersuchung gentoxischer Effekte be-
reits mit mikroskopischen Techniken. Diese Studien geben aber keine Auskunft über die 
Schadstoffeffekte auf molekularer Ebene.  
 
Chironomidenlarven sind möglicherweise ideale Kandidaten für die Untersuchung der durch 
Umweltstressoren verursachten molekulargenetischen Veränderungen. Es gibt jedoch kaum 
molekularbiologische Studien mit Chironomiden, vermutlich aufgrund der fehlenden Se-
quenzinformationen für stressorempfindliche Gene und wegen der eingeschränkten Kennt-
nis über die Gensequenzen, die als Biomarker herangezogen werden können. Wichtige wir-
bellose Modellorganismen der Ökotoxikologie, wie z.B. Chironomus riparius, Daphnia mag-
na und Mytilus edulis, wurden bislang nicht sequenziert, und für viele Arten gibt es weni-
ger als eine verfügbare Sequenz (SNAPE ET AL., 2004). Seit dem Jahr 2000 gibt es 208 mole-
kularbiologische Studien mit Chironomiden, die jedoch andere Methoden als die Mikroar-
ray-Technologie anwandten. Mikroarrays gibt es bislang nur für wenige aquatische Orga-
nismen (LETTIERI, 2006, DENSLOW ET AL., 2007, JU ET AL., 2007). 2002 wurde der erste Array 
mit aquatischen Wirbeltieren entwickelt (JU ET AL., 2007). Käuflich erwerbbare Mikroarrays 
gibt es für Bakterien/Hefen (14 Arrays), Anopheles gambia (1), Caenorhabditis elegans (1), 
Drosophila melanogaster (1), Fische (4), Xenopus laevis (1), Bos taurus (1), Canis familiaris 
(1), Maus/Ratte (8), Mensch (5) und Pflanzen (7) (LETTIERI, 2006).  
 
Diese Dissertation wurde im Rahmen des BMBF-geförderten Verbundprojektes ChiroChip 
der Abteilungen Aquatische Ökotoxikologie und Ökologie und Evolution der Johann Wolf-
gang Goethe-Universität (Frankfurt am Main) und der Firma GENterprise Genomics (Mainz) 
erstellt. Einige der Ergebnisse (speziell des molekularbiologischen Teils) sind in der Disser-
tation von Oliver Bitz, Doktorand bei GENterprise Genomics, detaillierter beschrieben.  
 
Das Projekt ChiroChip hat das Ziel der Entwicklung eines DNA-Mikroarray-basierenden 
Screeningverfahrens zur Vorhersage von ökotoxikologischen Effekten neuartiger chemischer 
Substanzen und für den Einsatz zum Monitoring aquatischer Ökosysteme. Mithilfe von zu 
entwickelnden cDNA-Mikroarrays und quantitativen PCR-Assays soll die differenzielle Gen-
aktivität nach Exposition mit Schadstoffen bestimmt werden. Als Testorganismus dient da-
bei die Zuckmücke Chironomus riparius, die in der aquatischen Ökotoxikologie und zum 
Biomonitoring in Oberflächengewässern bereits weltweit verwendet wird. 
  42  Material und Methoden 
 
2.1 Untersuchte abiotische Faktoren und chemische Substanzen  
 
2.1.1 Salinität und Temperatur 
 
Salinität 
Die Salinität ist eine indikative Messung des Gesamtgehaltes der gelösten Kationen und 
Anionen im Wasser. Sie kann auch als TSS (total soluble salts) oder als TDS (total dissolved 
solids) angegeben werden. Die Leitfähigkeit ist ein guter Ersatz für TDS und TSS (außer bei 
sehr hohen Salinitäten) und misst die Fähigkeit einer Lösung, einen elektrischen Strom zwi-
schen zwei Punkten zu leiten. Die zunehmende Versalzung (Akkumulation von gelösten 
anorganischen Salzen) der limnischen Ökosysteme ist seit den 80er-Jahren von immer grö-
ßerer Umweltrelevanz (WILLIAMS, 1987). Es gibt zunehmend Studien über akuttoxische Ef-
fekte von erhöhten Salinitäten, aber kaum Information über chronische und/oder subletale 
Effekte (HASSELL ET AL., 2006). Es gibt einige Hinweise darauf, dass Chironomus riparius bei 





Temperaturinduzierte Effekte manifestieren sich auf jeder biologischen Organisationsebe-
ne, von molekularen Bewegungen bis Verhaltensänderungen. Temperaturveränderungen 
beeinflussen die Durchlässigkeit der Membranen, Proteinaktivitäten und die Stabilität der 
DNA (HOCHACHKA & SOMERO, 2002). Aufgrund der Konsequenzen der temperaturinduzierten 
Effekte für die zelluläre Funktion haben sich die Organismen dahingehend angepasst, dass 
sie klare Temperaturoptima und Grenzen für die physiologischen Funktionen entwickelt 
und auch die Fähigkeit etabliert haben, ihren Phänotyp in Reaktion auf die Temperaturver-
änderungen während des Lebenszyklusses zu modifizieren.  
 
Mit der aktuellen Diskussion um Klimaveränderungen und globale Erwärmung ist auch das 
Interesse an geeigneten Indikatoren für Temperatur- und Klimaveränderungen gestiegen. 
Verschiedene Klimamodelle sagen Temperaturerhöhungen von 1 − 7°C voraus (FICKE ET AL., 
2007, NOUGUIER ET AL., 2007, FEUCHTMAYR ET AL., 2007). Infolgedessen erhöht sich auch die 
Wassertemperatur mit Auswirkungen auf die Zusammensetzung und Verbreitung des Makro-
zoobenthos sowie auf die Physiologie der Organismen (ROOT ET AL., 2003). Einer niederlän-
dischen Studie zufolge reagieren Chironomiden auf veränderte Temperaturen mit reduzier-
  5ten Artenzahlen bzw. einem Verschwinden aus den Gewässern (HOGG & WILLIAMS, 1996, VAN 






Carbamazepin (CBZ) wurde 1957 erstmals synthetisiert (SCHINDLER & BLATTNER, 1961). Es ist 
ein weißes bis schwach gelbliches, kristallines Pulver, das in drei wasserfreien polymor-
phen Modifikationen und als Dihydrat vorkommen kann. Bei Raumtemperatur und in reiner 
wässriger Lösung bleibt CBZ relativ stabil. CBZ wurde als Reinsubstanz von Sigma-Aldrich 
(Deutschland) bezogen. Die physikalisch-chemischen Eigenschaften von CBZ sind in Tabelle 
2.1 aufgeführt.  
 
Tab. 2.1: Physikalische Eigenschaften von Carbamazepin und Fluoxetinhydrochlorid 
Parameter Carbamazepin  Fluoxetinhydrochlorid 
CAS-Nummer 298-46-4  59333-67-4 
Summenformel C15H12N2O
  C17H18F3NOHCl 
Molekulargewicht [g/mol]  236,28  345,79 
Wasserlöslichkeit [mg/L]  17,7 (25°C)  14 000 
Schmelzpunkt [°C]  190,2  158,4 − 158,9 
Henry-Konstante 1,08*10
-10 - 
Log Kow  2,45  1,8 
Angaben nach MERSMANN (2003), SRC (2007) und Vetpharm (2007) 
 
CBZ gehört zu der Klasse der Harnstoffderivate und wird hauptsächlich als Antiepileptikum 
sowie bei manischen Depressionen, akutem Alkoholentzug, Neuralgien und sogenannten 
Phantomschmerzen angewendet und bewirkt eine Steigerung des Serotoningehaltes im Ge-
hirn, was bei der Behandlung der Depressionen wichtig ist (SCHMUTZ, 1985). Die Wirkung 
von CBZ beruht nach AMBRÓSIO ET AL. (2002) auf mehreren rezeptorvermittelten Effekten 
(z.B. Blockierung der Wirkung einiger Neurotransmitter, als Antagonist des Adenosinrezep-
tors oder Affinität zu Amintransportern).  
 
Genaue Statistiken zu Produktions- und Verbrauchsmengen sind oft aufgrund von Daten-
schutz- und industriellen Wettbewerbsbedingungen nicht verfügbar (JJEMBA, 2006). Die 
Menge der Wirksubstanz beträgt 0,8 − 1,2 g/d (MUTSCHLER, 1991). Die Weltgesundheitsorga-
nisation (WHO) hat die definierte Tagesdosis (defined daily dosis, DDD) auf 1 g festgelegt 
(WHO, 2005). Im Jahr 2005 wurden 63,5 Mio. Tagesdosen CBZ in Deutschland verschrieben, 
was etwa 51,9% der verordneten Tagesdosierung aller Antiepileptika entspricht (SCHWABE & 
  6PAFFRATH, 2006). Der Verbrauch in anderen Ländern liegt zwischen 4,6 und 162 t/a (NAKADA 
ET AL., 2006, VIENO ET AL., 2007, KIM ET AL., 2007a). CBZ ist zu 70 − 80% bioverfügbar, der 
Rest wird unverändert ausgeschieden (HARTKE & MUTSCHLER, 1993, ASP, 1999). Die Bedeu-
tung der ebenfalls vorkommenden Metabolite für den Eintrag von CBZ in Gewässer ist noch 
ungeklärt (ZÜHLKE, 2004). Durch die Spaltung von Glucuroniden während der Abbauprozesse 
in Kläranlagen kann wieder CBZ entstehen (MÖHLE ET AL., 1999, WEGENER ET AL., 1999, TER-
NES, 2000a). CBZ kann in Kläranlagen kaum abgebaut werden und gelangt so in die Umwelt. 
In Vorflutern wurden zwischen 1,2  −  6,3 µg/L gemessen und im Trinkwasser liegen die 




Fluoxetin wurde 1978 synthetisiert und 1988 in den USA auf den Markt gebracht. Es ist ein 
weißes bis weißgelbes, kristallines Pulver und wurde von Sigma-Aldrich (Deutschland) be-
zogen. Die physikalisch-chemischen Eigenschaften von Fluoxetin (als Fluoxetinhydrochlorid) 
sind in Tabelle 2.1 aufgeführt. Fluoxetin zählt zur Gruppe der selektiven Serotonin-
Wiederaufnahmehemmer (selective serotonin re-uptake inhibitors, SSRI) und ist effektiv 
bei der Behandlung von Depressionen, Persönlichkeitsstörungen und prämenstruellen Be-
schwerden (WONG ET AL., 1995). Durch die verbesserte medizinische Diagnostik von Depres-
sionen und die Verfügbarkeit preiswerter Generika werden immer mehr Antidepressiva ver-
ordnet (SCHWABE & PAFFRATH, 2004).  
 
Die definierte Tagesdosis der WHO entspricht 20 mg (WHO, 2005). Die Menge verordneter 
fluoxetinhaltiger Arzneimittel betrug in Deutschland (2004 − 2005) 35,8 Mio. DDD bzw. 716 
kg (SCHWABE & PAFFRATH, 2006). Im Jahr 2002 wurden in den USA 1,2 Billionen Tabletten 
verkauft (FDA, 2003). Viele US-Amerikaner führten aufgrund der Wirkung von Fluoxetin 
eine vermehrte Selbstmedikation durch (OLFSON ET AL., 1998). Da eine Behandlung mit Fluo-
xetin viele Nebenwirkungen hat (gastrointestinale Störungen, erregende Symptome sowie 
Sexualfunktionsstörungen), werden mittlerweile vermehrt andere SSRI wie zum Beispiel 
Citalopram verschrieben (SCHWABE & PAFFRATH, 2004). 
 
Fluoxetin ist nach 6  −  8 h vollständig über den Gastrointestinaltrakt aufgenommen und 
wird zu ca. 20% als Norfluoxetin bzw. Norfluoxetinglucuronid ausgeschieden (BRUCHHAUSEN 
ET AL., 1993). Somit gelangen große Teile des ausgeschiedenen Fluoxetins direkt oder in 
einer in Kläranlagen wieder aktivierbaren Form in die Umwelt. Fluoxetin ist, von sauren 
Bedingungen abgesehen, relativ stabil und wird auch durch direkte Photolyse nicht ver-
stärkt abgebaut (Halbwertzeiten 102 − 385 d) (KWON & ARMBRUST, 2006). Huminstoffe tragen 
  7wesentlich zur Photodegradation bei, so dass die Halbwertzeit nur noch 21 d beträgt (KWON 






Endosulfan wird seit der Markteinführung Mitte 1950 weltweit als Insektizid in der Land-
wirtschaft eingesetzt. Es ist für fast alle Organismen toxisch, und obwohl Endosulfan 
schnell metabolisiert wird, hat der Metabolit Endosulfansulfat eine ähnliche Akuttoxizität 
wie die Ausgangssubstanz (UBA, 2004). Die physikalisch-chemischen Eigenschaften von En-
dosulfan sind in Tabelle 2.2 aufgeführt. Das technische Isomer ist ein brauner Feststoff, 
der aus einem Gemisch aus 80% α-Endosulfan und 20% β-Endosulfan besteht. In Deutsch-
land wurde Endosulfan 1954 von den Farbwerken Höchst AG entwickelt und unter dem Na-
men Thiodan® auf dem Markt gebracht. In den 90er-Jahren lag die weltweite Produktion 
des technischen Endosulfans bei etwa 10 000 t/a, heute beträgt die Produktionsmenge in 
Europa etwa 5 000 t/a (NAQVI & VAISHNAVI, 1993, HERRMANN, 2003). 
 
Die beiden Isomere von Endosulfan haben im Wasser eine Halbwertzeit von einigen Tagen, 
aber die Halbwertzeit des biologischen Metabolits Endosulfansulfat beträgt einige Wochen 
(LEONARD ET AL., 2001). Andere Quellen nennen Halbwertzeiten von 1 − 6 Monaten, je nach 
den Umweltbedingungen (NAQVI & VAISHNAVI, 1993, HERRMANN, 2003). Die Halbwertzeiten der 
Isomere und von Endosulfansulfat liegen bei Adsorption im Boden oder Sediment bei bis zu 
2 Jahren (NAQVI & VAISHNAVI, 1993, LEONARD ET AL., 2001). Die Bioverfügbarkeit von Endosul-
fan ist abhängig von Sorptionsprozessen an Sedimentpartikeln und von der Verteilung des 
sedimentgebundenen Endosulfans in der Wassersäule (LEONARD ET AL., 2001). In der Umwelt 
ist Endosulfan relativ persistent, in den Organismen selber jedoch weniger (NAQVI & VAISH-




Tributylzinnchlorid (TBT-Cl) ist eine farblose bis gelbliche Flüssigkeit mit relativ geringem 
Dampfdruck, die einen schwach stechenden Geruch aufweist, brennbar ist, jedoch mit Luft 
keine explosiven Gemische bildet. Tributylzinn (TBT) hat eine geringe Wasserlöslichkeit 
und ist somit eine stark hydrophobe Substanz. Die physikalisch-chemischen Eigenschaften 
von TBT (als Tributylzinnchlorid) sind in Tabelle 2.2 aufgeführt. Seit der erstmaligen Ver-
wendung in den 60er-Jahren stieg die Produktion von Organozinnverbindungen (OZV) stark 
  8an. 1986 wurden weltweit etwa 63 000 t produziert (SATTELBERGER, 2002). Gegen Ende des 
letzten Jahrhunderts betrug die weltweite jährliche Produktion etwa 30  000  − 50 000 t 
(BUA, 2003). 
 
Tab. 2.2: Physikalische Eigenschaften von Endosulfan und Tributylzinnchlorid 
Parameter Endosulfan  Tributylzinnchlorid 
CAS-Nummer 115-29-7  56573-85-4 
Summenformel C9H9Cl6O3S
  C12H27ClSn 
Molekulargewicht [g/mol]  406,93  325,49 
Wasserlöslichkeit [mg/L]  0,325 (22°C)  0,75 (25°C) 




Log Kow  3,83  3,21 − 3,85 
Angaben nach SRC (2007), Merck Schuchardt OHG (2007) 
 
Durch Auswaschung aus Antifouling-Anstrichen oder Holzschutzmitteln und über die Kläran-
lage gelangen OZV in die Umwelt. In Gewässern binden sie hauptsächlich an Schwebstoffe 
und Sediment und können deshalb nur in geringen Mengen in der Wassersäule nachgewie-
sen werden (KALBFUS ET AL., 1991, LÄNGE, 1996). Sehr hohe Konzentrationen finden sich in 
Hafenbecken (KALBFUS ET AL., 1991, ARAMBARRI ET AL., 2003, BHOSLE ET AL., 2004, BURTON ET 
AL., 2005). Untersuchungen von Schwebstoffen und Sedimenten in der Elbe ergaben relativ 
hohe TBT-Konzentrationen im Bereich von 1,1 − 6,6 mg/kg TG (KUBALLA ET AL., 1995, BUA, 
2003). Die Gesamtemissionen in Gewässern beliefen sich in Großbritannien (2001) auf 0,35 
kg (ENVIRONMENT AGENCY, 2004). Durch Photolyse und mikrobiellen Abbau wird TBT über die 
Metabolite Dibutyl- und Monobutylzinn zu elementarem Zinn abgebaut (BUA, 1988, WATA-
NABE ET AL., 1992, NAVIO ET AL., 1993). Ein geringer Anteil wird hydrolytisch abgebaut (BUA, 
2003). Die Halbwertzeiten von TBT im Wasser schwanken von wenigen Tagen bis zu mehre-
ren Wochen (JACOBSON, 2000). Die Abbauraten im Sediment sind vom Sauerstoffgehalt, der 
Sedimentzusammensetzung und von der Temperatur abhängig. Bei Akkumulation im Sedi-
ment und unter anaeroben Bedingungen kann die Halbwertzeit mehrere Jahrzehnte betra-
gen, wobei insbesondere Häfen und Flussmündungen über mehrere Jahre hinweg mit TBT 
belastet sein können (DE MORA ET AL., 1995, IMO, 2002).  
 
 
2.1.4 Synthetische Hormone 
 
17α-Methyltestosteron 
17α-Methyltestosteron (MET) ist ein weißes, geruchloses, kristallines Pulver, welches in 
Alkohol, Methanol und Ether gut, in pflanzlichen Ölen schlecht und in Wasser praktisch 
  9unlöslich ist. Die physikalisch-chemischen Eigenschaften sind in Tabelle 2.3 aufgeführt. 
MET ist ein künstlich hergestelltes Steroidhormon, welches sich von natürlichem Testoste-
ron nur durch die Alkylierung in der 17α-Position unterscheidet. MET wird von vielen Arz-
neimittelherstellern in verschiedenen Ländern oft zu extrem geringen Kosten produziert 
und ist aus diesem Grund auch ein beliebter Bestandteil vieler oral verabreichter Produkte 
(ANABOLICWEB, 2007). Testosteron ist für die Ausbildung der männlichen Geschlechtsmerk-
male verantwortlich und steuert die sexuelle Aktivität des Mannes (REYNOLDS, 1993). Die 
synthetische Substanz hat zusätzlich anabole Wirkungen (Steigerung der natürlichen Ei-
weißsynthese und somit verstärkter Aufbau von Körpermasse), was bei der Behandlung von 
Patienten mit extremen Gewichtsverlusten genutzt wird. Anabole Steroide werden aber 
auch im Leistungs- und Kraftsport als Dopingmittel eingesetzt (ROCHE, 1998). 2005 betrug 
die Verordnungsmenge an testosteronhaltigen Präparaten in Deutschland 7 Mio. Tagesdo-
sen, eine Zunahme um 23,9% gegenüber 2004 (SCHWABE & PAFFRATH, 2006).  
 
Es gibt keine Information über die weltweiten Produktionszahlen von Methyltestosteron, 
aber aufgrund der breiten pharmazeutischen Anwendung beim Menschen ist es wahrschein-
lich, dass Methyltestosteron in Spuren in der Umwelt vorkommt. Testosteron wird bislang 
nicht als umweltrelevante Chemikalie angesehen, dennoch wird die vorhergesagte Ver-
wendung und Akzeptanz als männliche Verhütungspille (als Kombination von Testosteron 
und Progesteron) wahrscheinlich zu einem Anstieg an Testosteron in der Umwelt führen 
(KIRKBRIDE-SMITH ET AL., 2001). Methyltestosteron wird im Körper langsamer metabolisiert als 
Testosteron, es gibt jedoch nur wenig Informationen über das Auftreten, den Verbleib und 
Transport der Steroidhormone in der Umwelt, ebenso wie über die pharmakokinetischen 
Eigenschaften von Methyltestosteron in Organismen (VICK & HAYTON, 2001, KOLODZIEJ ET AL., 
2004). Die orale Bioverfügbarkeit aus der Nahrung liegt bei etwa 70%, und bei Fischen be-





17α-Ethinylöstradiol (EE2) ist ein weißes, geruchloses, kristallines Pulver, welches in Was-
ser unlöslich und in Alkohol und Pflanzenöl löslich ist. Die physikalisch-chemischen Eigen-
schaften sind in Tabelle 2.3 aufgeführt. EE2 ist ein synthetisches Östrogen und wird haupt-
sächlich als Verhütungsmittel eingesetzt. Zusätzlich wird die Substanz bei Osteoporose, 
krankhafter Akne, Östrogenmangelerscheinungen und bei der Behandlung von Brustkrebs 
nach der Menopause verabreicht (REYNOLDS, 1993, MUTSCHLER & SCHÄFER-KORTING, 1997, HA-
BERMEHL ET AL., 2002). Im Jahr 2001 wurden in Deutschland etwa 50 kg EE2 verordnet, wo-
  10von sich nur Spuren in den Kläranlagenausläufen finden (TERNES ET AL., 1999, RÖNNEFAHRT ET 
AL., 2002). Von den 868 Mio. Tagesdosen Kontrazeptiva und Östrogene, die 2005 verordnet 
wurden, waren 375 Mio. Verordnungen ethinylöstradiolhaltige Präparate (SCHWABE & PAFF-
RATH, 2006). Natürliche Östrogene werden auf verschiedenen Wegen metabolisiert. Die 
metabolische Halbwertzeit von Ethinylöstradiol beim Menschen beträgt etwa 17 h und liegt 
bei Fischen bei 132 h (LAI ET AL., 2002, SKILLMAN ET AL., 2006). Bei Wirbellosen ist die Ge-
samtaktivität der metabolisierenden Enzyme (z.B. CYP450-Proteine) etwa 10x niedriger als 
bei Säugern, so dass die Umsetzungsraten von EE2 auch geringer sein dürften (LAI ET AL., 
2002). 
 
Tab. 2.3: Physikalische Eigenschaften von 17α-Methyltestosteron und 17α-Ethinylöstradiol  
Parameter  17α-Methyltestosteron 17α-Ethinylöstradiol 
CAS-Nummer 58-18-4  57-63-6 
Summenformel C20H30O2 C20H24O2
Molekulargewicht [g/mol]  302,46  296,41 
Wasserlöslichkeit [mg/L]  33,9 (25°C)  11,3 (27°C) 




Log Kow  3,36 − 3,72  3,67 − 4,12 
Angaben nach SRC (2007) 
 
Über den Verbleib der Steroidöstrogene in Flüssen und Sedimenten ist nur wenig bekannt. 
EE2 wird sowohl biotisch als auch abiotisch abgebaut, wobei der photolytische Abbau rela-
tiv langsam (126 h), im Sommer jedoch ein wichtiger Faktor für die Entfernung von EE2 aus 
den Gewässern ist (JÜRGENS ET AL., 2002, KUSTER ET AL., 2004). Eine Laborstudie zeigte, dass 
EE2 in Konzentrationen von 100 − 500 µg/L mit einer Halbwertzeit von etwa 10 d leicht 
empfänglich für Phototransformation ist (LIN & REINHARD, 2005). In der aquatischen Umwelt 
wird Ethinylöstradiol direkt durch Lichtabsorption oder indirekt durch die Lichtabsorption 
von Photosensibilisierern (Nitrat, Nitrit, gelöstes organisches Material) abgebaut (LIN  & 
REINHARD, 2005). Die Halbwertzeit in Flüssen beträgt dabei etwa 46 d (KUSTER ET AL., 2004). 
EE2 wird kaum in Kläranlagen abgebaut (aerober Abbau 17 d) und kann in einigen Fällen 
durch die Umwandlung der Konjugate in die Ausgangssubstanz in den Ausläufen sogar an-
steigen (JÜRGENS ET AL., 2002, PARROTT  & BLUNT, 2005). Aufgrund der Bindung am Be-
lebtschlamm beträgt die Entfernungsrate in den Kläranlagen etwa 85%, so dass die Klär-
schlammbehandlung eine effektive Methode zur Eliminierung von EE2 aus dem Wasser ist 
(BARONTI ET AL., 2000). Obwohl Östrogene abbaubar sind und in der Umwelt in relativ nied-
rigen Konzentrationen vorkommen, zeigen Modellstudien, dass eine Bioakkumulation mög-
lich ist (LAI ET AL., 2002). Die Bioakkumulationseigenschaften der Östrogene sind abhängig 
von der Umweltkonzentration, der Metabolismusrate und dem log KOW. Im Modell hatte EE2 
  11höhere Bioakkumulationsfaktoren als die natürlichen Östrogenen (LAI ET AL., 2002). LEE und 
CHOI (2007) stellten jedoch fest, dass EE2 im Wasser schnell abgebaut wird und vermuten 
deshalb, dass die Bioakkumulation nur kurzfristig ist. GORDON ET AL. (2006) fanden heraus, 
dass die Bioverfügbarkeit von EE2 bei trüben Wasserbedingungen geringer ist. Sie stellten 
die Hypothese auf, dass bei höheren Nährstoffkonzentrationen mehr Schwebstoffe in der 
Wassersäule akkumulieren, womit ein erhöhtes Potential für die Partitionierung von EE2 an 
den Feststoffen gegeben ist und die Substanz deshalb einen geringeren Einfluss auf die 






Methopren wird weltweit als Insektizid (Regulierung des Insektenwachstums) eingesetzt 
(GARG & DONAHUE, 1989). Als Terpenoid hat Methopren eine höhere Potenz und eine bessere 
Stabilität im Freiland als natürliche Juvenilhormone (HENRICK ET AL., 1976). Technisches 
Methopren ist eine bernsteinfarbene bis schwach gelbe Flüssigkeit mit einem leicht fruch-
tigen Geruch (GLARE & O’CALLAGHAN, 1999). Die physikalisch-chemischen Eigenschaften von 
Methopren sind in Tabelle 2.4 aufgeführt. Kommerzielle, auf Methopren basierende Pro-
dukte sind unter anderem unter den Namen ZR-515 und Altosid SR-10 auf dem Markt er-
hältlich. Methopren wird seit 1975 mit Ausbringungsraten zwischen 0,01 und 0,45 kg/ha 
verwendet (GLARE & O’CALLAGHAN, 1999). Hauptanwendungsgebiete sind die Verringerung 
der Stechmückenpopulationen, als Nahrungszusatz bei Milchkühen zur Kontrolle der Fliegen 
und als Halsbänder und Sprays gegen Flöhe (SCHOFF & ANKLEY, 2004, GHEKIERE ET AL., 2006a). 
 
Beim Eintrag im Gewässer adsorbiert Methopren am Sediment, kann sich aber aufgrund der 
weiteren physikalischen Eigenschaften auch aus dem Wasser oder feuchten Boden 
verflüchtigen (CSONDES, 2004). Durch Licht- und Sauerstoffeinwirkung, aber auch durch 
Bakterien, Insekten und Wirbeltiere wird Methopren im Wasser rasch metabolisiert und 
abgebaut (SCHAEFER & DUPRAS, 1973, SCHOOLEY ET AL., 1975, QUISTAD ET AL., 1975, ROSS ET AL., 
1994). Die Methoprenkonzentrationen und die Komposition der Abbauprodukte im Freiland 
sind abhängig von den physikalisch-chemischen und biologischen Parametern des Gebietes 
(GLARE & O’CALLAGHAN, 1999, SCHOFF & ANKLEY, 2004). Die Halbwertzeit von Methopren in 
Wasser und Boden beträgt je nach Applikationsform 1 − 150 d (HERSHEY ET AL., 1995, GLARE 
& O’CALLAGHAN, 1999, SCHOFF & ANKLEy, 2004). In Teichen und im Abwasser hat Methopren 
je nach Konzentration eine Halbwertzeit von 30 − 40 h bzw. 60 − 70 h (CSONDES, 2004).  
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Luteolin ist ein Phytohormon, dessen Konzentration beispielsweise in Sellerie 200 mg/kg 
Frischgewicht betragen kann, und das als Vertreter der Flavonoide in Samenpflanzen ubi-
quitär verbreitet ist (WATZL & RECHKEMMER, 2001). Phytoöstrogene wirken in den Pflanzen 
zur Abschreckung von Fraßfeinden oder als Lockstoff für Insekten und Bodenbakterien (FOX 
ET AL., 2004). Bei der Anlockung der Bodenbakterien spielt insbesondere Luteolin eine gro-
ße Rolle (FOX ET AL., 2004). Zusätzlich zu den zahlreichen Funktionen der Flavonoide wird 
Luteolin aufgrund seiner häutungshemmenden Wirkung bei Insekten eine Schutzwirkung 
gegen Fraßfeinde nachgesagt (INGERSOLL ET AL., 1999). Phytoöstrogene werden deshalb syn-
thetisch hergestellt und als Insektizide eingesetzt. Technisches Luteolin ist ein gelblich-
weißes Pulver. Die physikalisch-chemischen Eigenschaften von Luteolin sind in Tabelle 2.4 
aufgeführt. Es gibt keine Information über die weltweiten Produktionszahlen von Luteolin, 
aber aufgrund der Anwendung als Insektizid ist es wahrscheinlich, dass die Substanz in Spu-
ren in der Umwelt vorkommt. Obwohl wenig über Aufnahme, Metabolismus und Bioverfüg-
barkeit der verschiedenen Flavonoide bekannt ist, werden sie nicht im Gewebe akkumu-
liert und schnell ausgeschieden. Viele zirkulieren auch als konjugierte Formen mit mittle-
ren Plasmakonzentrationen von 0,1 − 1 µmol/L (WHITEHEAD & RICE, 2006).  
 
Tab. 2.4: Physikalische Eigenschaften von Methopren und Luteolin 
Parameter Methopren  Luteolin 
CAS-Nummer 40596-69-8  491-70-3 
Summenformel C19H34O3 C15H10O6
Molekulargewicht [g/mol]  310,48  286,2 
Wasserlöslichkeit [mg/L]  1,4  387,5 (25°C) 




Log Kow  5,5 − 6,34  2,36 − 2,53 
Angaben nach SRC (2007) 
 
 
2.1.6 Schwermetalle  
 
Cadmium 
Cadmium ist ein natürlicher Bestandteil der Lithosphäre und kommt weltweit in durch-
schnittlichen Mengen von 0,1 mg/kg vor (TAYLOR & MCLENNAN, 1985). Die physikalisch-che-
mischen Eigenschaften von Cadmium (als Cadmiumsulfat) sind in Tabelle 2.5 aufgeführt. 
Cadmium wird als Farbpigment in Lacken und Kunststoffen, als Korrosionsschutz und in 
Düngemitteln eingesetzt. Im Zuge der steigenden Nachfrage wurde Cadmium ab 1950 in-
dustriell in großem Umfang produziert. HAN ET AL. (2002b) berechneten eine weltweite ku-
  13mulierte Cadmiumproduktion seit den Anfängen der Industrialisierung von etwa 1,1 Mio. 
Tonnen. Die Gesamtemissionen in Gewässern beliefen sich in Großbritannien (2001) auf 
etwa 1,07 t (ENVIRONMENT AGENCY, 2004). In belasteten Sedimenten werden 30 − 400 mg/kg 
(im Extremfall mehr als 800 mg/kg) mit Hintergrundwerten von 0,04 − 0,8 mg/kg gemessen 
(STOEPPLER, 1991).  
 
Tab. 2.5: Physikalische Eigenschaften von Cadmiumsulfat und Bleinitrat 
Parameter Cadmiumsulfat  Bleinitrat 
CAS-Nummer 10124-36-4  10099-74-8 
Summenformel CdSO4 Pb(NO3)2
Molekulargewicht [g/mol]  208,41  331,21 
Wasserlöslichkeit [mg/L]  2,07 *10
4 (25°C)  2072 (25°C) 




Log Kow  0,33  0,69 
Angaben nach SRC (2007) 
 
Für alle aquatischen Lebensformen ist Cadmium hochtoxisch (WATTS  & PASCOE, 2000a). 
Cadmium wird in der Umwelt nicht abgebaut und liegt entweder als freies Ion oder als ein 
in anorganischen oder organischen Verbindungen gebundener Komplex vor. Die schwerlösli-
chen Komplexe lagern sich in Sedimenten ab. Einer der wichtigsten Umweltfaktoren, die 
die Bioverfügbarkeit von Cadmium beeinflussen, ist der pH des Wassers und/oder Sedi-
ments (BERVOETS & BLUST, 2000). Die Bioverfügbarkeit von Metallen u.a. für aquatische Or-
ganismen wird durch verschiedene physikalisch-chemische Parameter und biologische Auf-
nahmepfade beeinflusst und ist hauptsächlich von der Metallspezies im Wasser abhängig 
(HARRAHY & CLEMENTS, 1997, PIOL ET AL., 2006). Die Toxizität der freien Ionen, die am ehes-
ten aufgenommen werden, ist in saurem Milieu am größten (BERVOETS ET AL., 1995, PIOL ET 
AL., 2006). Mit zunehmendem pH werden die freien Ionen in komplexe Verbindungen ge-
bunden, die durch ihre Membranpermeabilität bioverfügbar sind, durch ihre Wasserunlös-
lichkeit aber gebunden werden und sedimentieren. Die Metallaufnahme durch Chironomus 
riparius nimmt ab pH-Werten von 9 ab (BERVOETS & BLUST, 2000). Die Anwesenheit von Hu-
minsäuren reduziert die Bioakkumulation von Cadmium deutlich (PIOL ET AL., 2006). In ae-
roben Sedimenten sind die Metalle am organischen Kohlenstoff oder in der Tonfraktion 
adsorbiert, in anaeroben jedoch an Sulfide gebunden und somit nicht mehr bioverfügbar 
(VAN GRIETHUYSEN ET AL., 2004). Cadmium wird von C. riparius schnell akkumuliert und nach 
einem eingestellten Gleichgewicht mit Halbwertzeiten von zwei Tagen auch schnell wieder 
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Blei hat eine weltweite Verbreitung in der Umwelt und kommt in Spuren in Gestein, Boden, 
Wasser, Luft sowie Pflanzen und Tieren vor. Die physikalisch-chemischen Eigenschaften von 
Blei (als Bleinitrat) sind in Tabelle 2.5 aufgeführt. Metallisches Blei wird in großen Mengen 
verarbeitet, beispielsweise bei der Schwefelsäureherstellung, der Produktion von Akkumu-
latorplatten und als Bestandteil von Legierungen. SCHRÖDER und SCHMIDT (2003) nennen eine 
jährliche Produktionsmenge von 374 000 t Blei in Deutschland. Die Gesamtemissionen in 
Gewässern beliefen sich in Großbritannien (2001) auf 19,7 t (ENVIRONMENT AGENCY, 2004). 
 
Blei wird in der Umwelt nicht abgebaut und liegt entweder als freies Ion oder als ein in 
anorganischen oder organischen Verbindungen gebundener Komplex vor. Hohe Bleikonzen-
trationen treten im Wasser bei niedrigen Hydrogencarbonat- und Carbonationenkonzentra-
tion auf (GROSELL ET AL., 2006). In Gewässern mit hohen Hydrogencarbonatkonzentrationen 
kommt es zum Ausfallen von Bleicarbonat, was dazu führt, dass nicht genügend Blei im 
Wasser vorliegt, um toxische Effekte beispielsweise bei Chironomiden hervorzurufen (GRO-
SELL ET AL., 2006). Generell gibt es eine höhere Bioakkumulation von Metallen in künstlichen 
Sedimenten verglichen mit natürlichen Sedimenten (HARRAHY  & CLEMENTS, 1997). Höhere 
Lehmanteile und Gehalte an organischem Kohlenstoff beeinflussen die Metalladsorption 
und führen zu höheren Gehalten im Sediment (OGENDI ET AL., 2007). Unter aeroben Bedin-
gungen sind der organische Kohlenstoffgehalt, Eisen- und Manganoxide Kontrollelemente 
für die Bioverfügbarkeit der Metalle. Unter anaeroben Bedingungen spielt der organische 
Kohlenstoff auch als Bindungselement für Metalle eine Rolle. Die Toxizität und Bioverfüg-
barkeit der Metalle in Sedimenten sind primär abhängig von den gelösten Metallkonzentra-
tion im Porenwasser, aber auch von der Metallspezies, die wiederum vom pH und Redoxpo-
tential abhängig ist (JANSSENS DE BISTHOVEN ET AL., 1998, OGENDI ET AL., 2007). HARRAHY und 
CLEMENTS (1997) untersuchten die Bioverfügbarkeit von Metallen bei Chironomiden. Der 
niedrige Bioakkumulationsfaktor für Blei deutet auf eine geringere Bioverfügbarkeit hin. 
Blei wird von Chironomus riparius leicht aufgenommen und selbst nach einer Exposition 
von 25 d gab es keine Anzeichen einer Stabilisierung der Akkumulation (TIMMERMANS ET AL., 
1992). C. riparius zeigte eine relativ geringe Eliminierungskonstante mit einer berechneten 





Die physikalisch-chemischen Eigenschaften von 4-Nonylphenol (NP) und 4-tert-Octylphenol 
(OP) sind in Tabelle 2.6 aufgeführt. Nonylphenolmischungen sind meistens viskose, hellgel-
  15be Flüssigkeiten. Sie zeigen eine temperatur- und pH-abhängige Löslichkeit mit einem Log 
KOW zwischen 3,8 und 4,8 und sind in vielen organischen Lösungsmitteln löslich (VAZQUEZ-
DUHALT ET AL., 2005). Von den rund 22 Isomeren sind ungefähr 85% para-substituiert und 
besitzen somit ein östrogenes Potential (QUEDNOW & PÜTTMANN, 2008). 4-tert-Octylphenol 
ist sehr toxisch für aquatische Organismen, wird in der Umwelt nicht leicht abgebaut und 
wirkt als endokriner Disruptor (OSPAR, 2003). Ein Log KOW von 3,96 − 4,21 und eine geringe 
Wasserlöslichkeit von 12,6 mg/L führen dazu, dass OP an Sedimenten adsorbiert und in 
Organismen akkumuliert (AHEL & GIGER, 1993). 
 
Tab. 2.6: Physikalische Eigenschaften von 4-Nonylphenol und 4-tert-Octylphenol 
Parameter 4-Nonylphenol  4-tert-Octylphenol 
CAS-Nummer 104-40-5  140-66-9 
Summenformel C15H24O C14H22O 
Molekulargewicht [g/mol]  220,36  206,33 
Wasserlöslichkeit [mg/L]  7 (25°C)  5 (25°C) 




Log Kow  5,76  3,96 − 4,21 
Angaben nach SRC (2007) 
 
NP und OP gehören zu den Alkylphenolen mit den höchsten Produktionsmengen. Nonylphe-
nolethoxylate machen etwa 80%, Octylphenolethoxylate etwa 20% des Weltmarktanteils 
aus (WHITE ET AL., 1994). Als technisches Produkt wird NP als Zwischenprodukt in der che-
mischen und verarbeitenden Industrie zur Herstellung von Tensiden, Emulgatoren, Kunst-
harzen und Weichmachern verwendet. 1987 wurden etwa 56  000 t in Westeuropa ver-
braucht, 14 000 t wurden exportiert (BUA, 1991). 70  −  80% der Produktionsmenge in 
Deutschland (35 000 t/a) wurden zu Nonylphenolethoxylaten umgesetzt (ZELLNER & KALBFUS, 
1997). OP entsteht als Nebenprodukt bei der Herstellung nicht-ionischer Tenside. Die ge-
schätzte jährliche Produktionsmenge in der Europäischen Union (EU) betrug 2001 etwa 
23 000 t/a (OSPAR, 2003). Im Jahr 2000 wurden in Deutschland etwa 37 000 t/a Nonylphe-
nolethoxylate und 2  000 t/a Octylphenolethoxylate produziert (QUEDNOW  & PÜTTMANN, 
2008). Die Gesamtemissionen von NP und OP in Gewässern beliefen sich in Großbritannien 
(2001) auf 1,04 bzw. 0,31 t (ENVIRONMENT AGENCY, 2004). In der EU sind Alkylphenolethoxy-
late nicht mehr als Haushaltstenside zugelassen und mit Ausnahme der Verwendung als 
Detergenz für schlecht wasserlösliche Agrarpestizide ist der Einsatz von NP nach der Richt-
linie 2003/53/EG ab Januar 2005 verboten. Die Biotransformationsprodukte von Alkylphe-
nolethoxylaten (insbesondere von Octylphenolethoxylaten) sind in der Umwelt ubiquitär 
vorhanden. Die Ethoxylate werden durch die Eliminierung der Ethoxygruppe biologisch ab-
gebaut (DUFT ET AL., 2003b). Alkylphenole haben eine außerordentlich breite Anwendung 
  16und können nahezu über jeden Abwasserpfad in die Oberflächengewässer gelangen. Als 
wichtigste Eintragsquelle gelten die Abläufe von Kläranlagen (SPENGLER ET AL., 2001).  
 
Alkylphenole werden hauptsächlich durch Sedimentadsorption und Biotransformation und 
nur zu einem geringen Anteil photolytisch abgebaut. Obwohl EKELUND ET AL. (1993) einen 
mikrobiellen Abbau im Wasser und Sediment mit erhöhter Degradation im Testverlauf fest-
stellten, sind Octylphenol und Nonylphenol relativ resistent gegenüber Bioabbau (AHEL ET 
AL., 1994). Ein Großteil der Alkylphenole wird in der Kläranlage durch Sorption am Be-
lebtschlamm mit Entfernungseffizienzen von 30 − 65% für OP und 60 − 75% für NP eliminiert 
(NAKADA ET AL., 2006, CESPEDES ET AL., 2006). Der photolytische Abbau ist abhängig vom pH 
und dem Eisen(II)/Oxalatverhältnis im Wasser, mit höheren Effizienzen bei pH 3,5 (SUN ET 
AL., 2006). In einem Feldversuch in einem flachen Gewässer waren 50% der Alkylphenole 
nach einer Fließstrecke von 12 km abgebaut (LIN ET AL., 2006). Im Wasser hat NP eine 
Halbwertzeit von weniger als 1,2 − 29 d, wohingegen im Sediment nach etwa 70 d erst 80% 
abgebaut sind. Somit liegen die Halbwertzeiten im Bereich von 28 − 104 d (BUA, 1991, LI-
BER ET AL., 1999). Die Sedimentadsorption von OP ist abhängig von der Sedimentmenge 
(maximale Adsorption bei der geringsten Sedimentkonzentration und abnehmende Sorp-
tionsraten bei geringeren Konzentrationen) und der Salinität (höhere Adsorptionsraten bei 
höheren Salinitäten) (ZHOU, 2006). Die Remobilisierung des Octylphenols aus dem Sediment 
ist abhängig vom Sedimentalter und von der Desorptionsdauer. In frischen Sedimenten wird 
OP schnell remobilisiert (ZHOU, 2006). 
 
 
2.2 Ökotoxikologische Untersuchung 
 
2.2.1 Versuchsorganismus  
 
Chironomiden gehören zur Ordnung der Zweiflügler (Diptera) und zur Familie der Zuckmü-
cken (Chironomidae). Sie stellen eine der arten- und individuenreichsten Insektenfamilien 
dar, sind weltweit verbreitet und besiedeln die unterschiedlichsten Habitate. Sie kommen 
auch mit schwierigen klimatischen Bedingungen zurecht, so lebt die Zuckmückenart Belgi-
ca antarctica in der Antarktis (ARMITAGE  ET AL., 1995). Bis heute wurden ca. 15 000 ver-
schiedene Arten beschrieben, wovon die meisten im europäischen Raum leben (ARMITAGE ET 
AL., 1995). Zuckmücken sind an die unterschiedlichsten aquatischen Lebensräume ange-
passt. Sie kommen sowohl in stehenden als auch in fließenden Gewässern vor, besiedeln 
warme Quellen und kalte Gletscherseen und haben sich an salzreiches Meerwasser sowie an 
elektrolytarmes Süßwasser adaptiert (WICHARD  ET AL., 1995). Chironomiden kommen in 
  17Fließgewässern, in Abwasserkanälen und auch in Gewässern mit niedrigen pH-Werten vor. 
Die Art Chironomus riparius toleriert pH-Werte unter 4, aber auch über 10 (BRUNER & FI-
SHER, 1993, BERVOETS ET AL., 1994). Die Art ist weltweit verbreitet, und pro Quadratmeter 
werden durchaus mehrere Tausend Individuen gefunden (PINDER, 1986). Sie durchläuft ei-
nen komplexen Lebenszyklus, der sich in vier Larvenstadien, ein Puppenstadium und die 
Imaginalphase gliedert (Abbildung 2.1). 
 
 
Abb. 2.1: Lebenszyklus der Zuckmücken (nach BRODERSEN & ANDERSEN, 2000) 
 
Adulte Weibchen werden während der sich dem Schlupf anschließenden Schwarmflugphase 
befruchtet, legen gallertige, spiralförmig aufgedrehte Eigelege auf Steinen oder Pflanzen 
an der Wasseroberfläche ab und sterben nach der Eiablage. Die Eigelege bestehen meist 
aus 600 − 700 Eiern (ARMITAGE ET AL., 1995). Nach ca. drei Tagen schlüpfen die ersten Lar-
ven aus den Eigelegen. Das erste Larvenstadium ist freischwimmend, ab dem zweiten Lar-
venstadium leben die Larven eingegraben im Sediment. Ihre Röhren bauen sie aus Algen 
und feinen Sedimentpartikeln, und sie ernähren sich von Detritus. Bis zum Erreichen des 
Puppenstadiums vergehen etwa 13 − 15 Tage. Das Puppenstadium selbst dauert nicht län-
ger als 72 h. Die noch etwa vier Tage lebenden Imagines verfügen über verkümmerte 
Mundwerkzeuge und können keine Nahrung aufnehmen (WATTS & PASCOE, 2000b). Die Tiere 
  18sind deshalb auf die während der Larvalentwicklung angelegten Nahrungsdepots angewie-
sen (JACOBS & RENNER, 1988). Die Männchen schlüpfen prinzipiell vor den Weibchen, was für 
viele Insekten typisch ist. Der Abstand zu den Weibchen reicht unter natürlichen Bedingun-
gen von wenigen Stunden bis maximal einigen Tagen (NEBEKER, 1971). Für die Produktion 
der Eigelege benötigen Weibchen mehr Energie und bleiben zur Nahrungsaufnahme länger 
im Sediment. Zudem ist ein höherer Paarungserfolg bei einem zuvor gebildeten großen 
Schwarm männlicher Mücken sicherer als bei einem gleichzeitigen Schlupf beider Ge-
schlechter (ARMITAGE ET AL., 1995). Je nach Umweltbedingungen gibt es fünf bis sieben Ge-
nerationen pro Jahr. C. riparius wird in der Abteilung Aquatische Ökotoxikologie der Uni-
versität Frankfurt permanent in Kultur gehalten. Die Ausgangspopulation wurde von der 





Alle Experimente wurden unter kontrollierten Bedingungen durchgeführt (Tabelle 2.7). In 
Anlehnung an die OECD-Standardmethode 218 (OECD, 2004a) ist der Test valide, wenn fol-
gende Kriterien eingehalten werden: (1) In den Kontrollgefäßen schlüpfen mehr als 70% der 
eingesetzten Larven als Imago, (2) der pH-Wert befindet sich während des gesamten Ver-
suchszeitraums zwischen 6 und 9, (3) die Temperatur beträgt stets 20 ± 1°C und (4) die 
Hauptemergenzzeit findet zwischen dem 13. und 23. Versuchstag statt.  
 
Tab. 2.7: Parameter für den Lebenszyklustest und den 14 d-Test 
Parameter Wert 
Raumtemperatur  20 ± 1°C 
Beleuchtung 
Hell-Dunkel-Rhythmus 16:8 h 
Lichtintensität 500 Lux 
Luftfeuchtigkeit 70% 
Artifizielles Wasser (voll entsalzt, mit Tropic-
Marin®-Meersalzmischung eingestellt) 
pH 7,9 − 8,4 
Leitfähigkeit 540 µS/cm 
Sediment (Testsubstanzen) 
(OECD-Guideline 218) 




pH 6,0 − 7,5 
Sediment (abiotische Faktoren)  Quarzsand 
 
In Anlehnung an die OECD-Standardmethode 218 (OECD, 2004a) erfolgte zu Beginn und am 
Ende des Experimentes die Messung von pH-Wert und Leitfähigkeit. Auftretende Verduns-
tungsverluste in den Testgefäßen wurden während der Versuchslaufzeit durch zusätzliche 
  19Wassergaben (voll entsalztes Wasser) kompensiert. Als Versuchsendpunkte dienen Mortali-
tät, Geschlechterverhältnis, mittlere Emergenzzeit, Eigelegequote, Eigelegegröße und 
Fruchtbarkeit der Eigelege, das Trockengewicht der Imagines sowie die Populationswachs-
tumsrate. 
 
Die Testsubstanz wurde zu Beginn des Experimentes mittels Dotieren (Spiken) auf das Test-
sediment überführt. Dazu wurde das benötigte Volumen der Stammlösung in der entspre-
chenden Menge Lösungsmittel (300 mL Lösungsmittel pro kg Sediment) gelöst und auf das 
Sediment gegeben. Die Lösemittelkontrolle wurde mit Ethanol bzw. Ethylacetat (bei Carb-
amazepin) (Reinheit 100%, Merck, Deutschland) durchgeführt. Damit das Lösungsmittel 
abdampfen und ein Effekt durch das Lösungsmittel ausgeschlossen werden konnte, wurde 
das so dotierte Sediment anschließend mindestens 24 h unter den Abzug gestellt. Die ver-
wendeten Konzentrationen der einzelnen Substanzen bzw. die Ansätze der abiotischen 
Faktoren sind in Tabelle 2.8 angegeben. 
 
Tab. 2.8: Nominalkonzentrationen der untersuchten Substanzen bzw. Ansätze  
der untersuchten abiotischen Faktoren 
Substanz bzw. Versuchsansatz  Konzentrationsbereich 
Temperatur 14  − 26°C 
Salinität 1  −  9‰ 
Methopren und Luteolin  2 − 162 µg/kg 
4-Nonylphenol 0,4  − 250 mg/kg 
4-tert-Octylphenol 0,08  − 50 mg/kg 
Endosulfan 4,5  − 450 µg/kg 
Tributylzinn 50  − 160 µg Sn/kg 
Cadmium 0,15  − 2,4 mg/kg 
Blei 0,65  − 65 mg/kg 
17-α-Ethinylöstradiol und 17-α-Methyltestosteron 3  − 243 µg/kg 
Carbamazepin 0,6  − 10 mg/kg 
Fluoxetin 0,2  − 5,9 mg/kg 
 
 
Für die Gewährleistung eines populationsrelevanten Experimentdesigns sowie der statisti-
schen Datensicherheit wurden fünf parallele Testgefäße (Replikate) pro Behandlungsgrup-
pe mit insgesamt 100 Tieren (20 pro Replikat) angesetzt (Abbildung 2.2). Der Versuchsauf-
bau wurde für die Untersuchung der abiotischen Faktoren (Temperatur und Salinität) leicht 
abgeändert. Hier erfolgte die Exposition in reinem Quarzsand mit je drei Replikaten á 50 
Tieren. Pro Replikat wurde 100 g Sand in Kristallisierschalen (Schott & Duran, ∅ 190 mm, 
Höhe 90 mm) eingewogen und mit 1 L rekonstituiertem Wasser (siehe Tabelle 2.7) über-
schichtet. Die Reproduktion erfolgte in einem mit Edelstahlgaze (Maschenweite 0,75 mm) 
abgedeckten Glasgefäß (30×20×20 cm). Dazu wird für die Eiablage der Weibchen ein mit 
  20ca. 300 mL rekonstituiertem Wasser gefüllter Behälter (12×12×3,5 cm) in dem Glasgefäß 
aufgestellt. Für die anderen Substanzen wurde 400 g Sediment in einem Becherglas einge-
wogen und mit 400 mL rekonstituiertem Wasser überschichtet. Für die Reproduktion 
wurden weitere, mit Gaze (Maschenweite 0,75 mm) abgedeckte und mit 200 mL rekonsti-
tuiertem Wasser befüllte Bechergläser angesetzt.  
 
Abb. 2.2: Versuchsaufbau beim Lebenszyklustest. LMK = Lösemittelkontrolle. 
 
Für das Experiment wurden zu Beginn frische Eigelege (Alter ≤ 24 h) aus der Laborzucht 
entnommen und einzeln in mit rekonstituiertem Wasser gefüllten 24-er Mikrotiterplatten 
zum Schlupf gebracht. Im Anschluss erfolgte in einer Petrischale die Durchmischung der 
Larven der einzelnen Eigelege. Unter einem Stereomikroskop wurden vitale Larven mit 
Hilfe einer Pasteurpipette aufgesaugt und in die jeweiligen Testgefäße eingezählt. Dieser 
Zeitpunkt wurde als Tag 0 des Experiments definiert. Damit sich die eingesetzten Larven in 
das Sediment eingraben konnten, wurde die Belüftung zu Beginn des Versuchs für 24 h ab-
gestellt. Die Testgefäße wurden mittels eines Kompressors durch eine Pasteurpipette, die 
mit einem Verbindungsschlauch direkt über dem Sediment angebracht war, mit ca. 1 Blase 
pro Sekunde belüftet. Außerdem wurden die Testgefäße mit einer Gazeabdeckung (Ma-
schenweite 0,75 mm) versehen. Die Larven wurden im Intervall von zwei Tagen vom 0. bis 
zum 18. Versuchstag mit 0,5 mg/Larve/d gemahlener Tetramin
® Suspension (Tetra Fisch-
werke, Berlin) gefüttert. Ab dem 19. Versuchstag wurde die Futtermenge, bedingt durch 
die Emergenz einiger Tiere, für die noch nicht geschlüpften Larven halbiert. 
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te die tägliche Untersuchung der Testgefäße auf geschlüpfte Tiere. Dabei wurden das Ge-
schlecht, der Schlupfzeitpunkt sowie die Anzahl der Schlupfunfälle und, wenn möglich, 
deren Geschlecht bestimmt. Als Schlupfunfälle werden tote Imagines gezählt, die auf der 
Wasseroberfläche schwimmen bzw. die nicht ganz aus dem Kokon geschlüpft sind. Ge-
schlüpfte Imagines wurden aus den Testgefäßen der jeweiligen Replikate mit einem Ex-
hauster abgesaugt und jeweils in die Reproduktionsgläser überführt.  
 
Die produzierten Eigelege wurden einmal täglich aus den Gefäßen entfernt und deren An-
zahl sowie die Zahl der Eier pro Gelege bestimmt. Anschließend wurden die Eigelege in mit 
rekonstituiertem Wasser befüllten 24-er Mikrotiterplatten einzeln ausgelegt und deren 
Fruchtbarkeit nach drei Tagen bestimmt. Die toten Imagines wurden täglich aus den Re-
produktionsgefäßen entfernt und bis zum Versuchsende gesammelt. Am Ende der jeweili-
gen Experimente, nach ca. 30 Tagen, wurden die gesammelten Imagines beider Geschlech-
ter bis zur Gewichtskonstanz bei 34°C im Wärmeschrank getrocknet und auf einer Analy-
senwaage gewogen.  
 
 
2.2.3 Statistische Auswertung der Ergebnisse 
 
Die statistische Datenauswertung wurde mit dem Statistikprogramm GraphPad Prism
® 
(GraphPad Software Inc., San Diego, CA, USA), Version 4.03 und 5 für Windows XP, durch-
geführt. Alle Daten wurden zu Beginn auf Normalverteilung mit dem Kolmogorov-Smirnov-
Test geprüft. Bei Normalverteilung der Daten erfolgte die Signifikanzprüfung mit dem 0ne-
way-ANOVA-Test und Dunnett’s Multiple Comparison Test, ansonsten mit dem Kruskal-
Wallis- und anschließendem Dunn’s Multiple Comparison Test. Das Signifikanzniveau wurde 
auf p < 0,05 festgelegt und die Signifikanz mittels Sternchen in den Diagrammen des Er-




Um die Gesamtmortalität berechnen zu können, wird die Zahl der toten Larven und Puppen 
täglich ermittelt. Zusätzlich wird die Anzahl der Schlupfunfälle geschlechtsspezifisch auf-
genommen. Die Gesamtmortalität der Zuckmücken wird anschließend auf die Anzahl der 
insgesamt exponierten Tiere pro Konzentration bezogen. Das Verhältnis der toten zu den 
lebenden Mücken wurde mit dem Fisher’s Exact Test auf signifikante Unterschiede über-
prüft. Zu Beginn der Auswertung wurde für jede Konzentration eine mittlere Mortalität 
  22ermittelt und diese anschließend für die Berechung des LC10-/LC50-Wertes mittels nicht-
linearer Regression (sigmoidale Konzentrations-Wirkungs-Beziehung mit variabler Anstieg) 
benutzt. Als festgesetzte Kurvenparameter dienten für die untere/obere Asymptote der 




Basierend auf dem Schlupfzeitpunkt und der Anzahl der geschlüpften Tiere wird der mittle-
re Schlupfzeitpunkt (EmT50) ermittelt. Zu Beginn der Emergenz schlüpfen mehr Tiere über 
einen kürzeren Zeitraum als dies im weiteren Verlauf beobachtet werden kann. Dadurch 
weist die nicht-lineare Regression der Gaußschen Glockenkurve zahlreiche Über- und Un-
terschätzungen der wahren Werte auf. Um die Berechnung der EmT50 zu verbessern, wer-
den die Emergenzdaten transformiert: Die Anzahl der geschlüpften Mücken wird kumuliert 
und auf 100% normalisiert. Diese transformierten Daten werden mit dem natürlichen Loga-
rithmus des Schlupfzeitpunktes an das Modell der kumulativen Logistikkurve angepasst 
(Gleichung 1). Das Statistikprogramm berechnete anhand der Logistikkurve die EmT50 der 
jeweiligen Geschlechter, den Standardfehler, das dazugehörige 95% Konfidenzintervall so-
wie die Anzahl der Freiheitsgrade. Um die EmT50–Werte anschaulich darstellen zu können, 
wurden die logarithmierten Werte rücktransformiert und die einzelnen EmT50-Werte an-












=       ( 1 )  
 
 
Y    kumulierte Anzahl der geschlüpften Tiere (Männchen bzw. Weibchen) 
x    logarithmierter Schlupfzeitpunkt  
c    100% (konstanter Wert für maximalen Schlupferfolg) 
b    Anstieg der kumulativen Logistikkurve 
EmT50  mittlere Emergenzzeit (Männchen bzw. Weibchen)  
 
 
Eigelege pro Weibchen 
Zur Ermittlung der Eigelege pro Weibchen (Eigelegequote) wird die Anzahl der produzier-
ten Eigelege täglich bestimmt. Die Anzahl der Gelege wird durch die Anzahl der fruchtba-
ren Weibchen geteilt. Man unterscheidet zwischen der Gesamtzahl an Gelegen pro Weib-
chen und der fruchtbaren Gelegezahl pro Weibchen. Da dieser Parameter bei einer Ver-
suchsdurchführung mit nur einem Reproduktionsgefäß durch statistische Testmethoden 
nicht auf signifikante Unterschiede überprüft werden kann, bleibt nur die Untersuchung 
  23der signifikanten Unterschiede im Verhältnis der fruchtbaren Gelegen zu den unfruchtba-
ren mittels Fisher’s Exact Test. Bei mehreren Reproduktionsgefäßen wird die Signifikanz-




Da das Geschlecht ein quartaler Wert ist, kann die Signifikanzprüfung dieses Parameters 
nicht mit dem One-way ANOVA-Test durchgeführt werden. Statt dessen erfolgte die Prü-
fung signifikanter Unterschiede zwischen den jeweiligen Zahlen der Männchen und Weib-
chen zur Kontrolle mit dem Fisher’s Exact Test. 
 
 
Trockengewicht der Imagines 
Ein weiterer zu bestimmender Endpunkt der Versuche ist das Trockengewicht der Imagines. 
Die Gewichte der Weibchen weisen statt der Normalverteilung eine bimodale Verteilungs-
funktion auf, die sich durch die Eiablage erklärt. So ist anzunehmen, dass Weibchen mit 
Eiablage deutlich leichter sind als Weibchen ohne Eiablage. Jedoch ist es auch bei den 
leichteren Weibchen nicht ersichtlich, ob ein oder mehrere Eigelege abgelegt wurden. Aus 
diesem Grund wurde nicht zwischen den Weibchen mit und Weibchen ohne Eiablage unter-
schieden. Durch die bimodale Verteilungsfunktion kann keine Signifikanzprüfung der Roh-





Die Populationswachstumsrate λ wurde über den mathematischen Zusammenhang einzel-
ner Entwicklungs- und Reproduktionsparameter berechnet (Gleichung 2).  
λ = ((e·d·c) · (1-a/100))
1/b      (2) 
                                
a   Mortalität 
b   mittlerer Schlupfzeitpunkt der Weibchen (± SD) 
c   Weibchenanteil 
d   mittlere Gelegegröße (± SD) 
e   Anzahl fruchtbare Gelege pro Weibchen 
 
  24Die Berechnungsgrundlage der Populationswachstumsrate wurde von der Abteilung Aquati-
sche Ökotoxikologie in Zusammenarbeit mit dem Fraunhofer-Institut für Molekularbiologie 
und Angewandte Ökologie (IME), basierend auf bereits bestehenden Populationsmodellen 
für Chironomiden von FORBES und COLD (2005) und SIBLEY ET AL. (1997a) auf das gewählte 





Die Rückstandsanalytik der Sedimentproben erfolgte für Tributylzinn (TBT), Cadmium (Cd) 
und Blei (Pb). Aufgrund der Tatsache, dass im Versuch mit Carbamazepin und Fluoxetin die 
gleichen Konzentrationen und die gleichen Sedimente wie bei NENTWIG (2006) verwendet 
wurden, wurde auf eine Rückstandsanalytik verzichtet. Die Analyse von Tributylzinn im 
Sediment wurde von GALAB Laboratories in Geesthacht durch organische Extraktion und 
Gaschromatographie nach DIN 19744 (DIN, 2003) durchgeführt. Die Wiederfindungsrate des 
Referenzmaterials im Sediment betrug 93%, die Bestimmungsgrenze lag bei 1 µg/kg TG. Die 
Blei- und Cadmiumanalytik wurde durch Chemlab in Bensheim durch Königwasseraufschluss 
und Massenspektrometrie mit induktiv gekoppeltem Plasma (ICP-MS) nach DIN 38406-E29 
(DIN, 1996) durchgeführt. Die Wiederfindungsraten des Referenzmaterials lagen bei 
90 − 100%. Die Nachweisgrenze für Pb und Cd lagen bei 0,5 bzw. 0,05 mg/kg TG.  
 
 
2.3 Molekularbiologische Untersuchung 
 
Die Expression ist die Ablesung der Gene in einer speziellen Zelle oder einem Zellverband 
und die Übersetzung in Proteine. Unter einer funktionellen Genomanalyse versteht man die 
Untersuchung aller exprimierten Gene im Hinblick auf ihre regulatorische Funktion. Zu der 
funktionellen Genomanalyse gehört auch die Untersuchung der Veränderung der Aktivi-
tätsmuster während verschiedenen Entwicklungsstadien oder durch den Einfluss verschie-
dener Umweltbedingungen. Die Ergebnisse dieser Studien erlauben Rückschlüsse auf die 
funktionelle Beteiligung von Genen an bestimmten zellulären Stoffwechselprozessen oder 
deren genetischer Kontrolle.  
 
Unter den Hochdurchsatz-Verfahren zur Ermittlung einer differenziellen Genaktivität hat 
sich die Technologie der DNA-Mikroarrays als die robusteste Lösung erwiesen. Schon 1975 
wurde eine Methode entwickelt, um markierte Nukleinsäuren mit komplementären Nuk-
leinsäuren, die an feste Träger gebunden waren, zu hybridisieren (SOUTHERN, 1975). Ein 
  25Mikroarray oder Biochip ist die systematische Anordnung von biomolekularen Sonden wie 
Nukleinsäuren, Antikörper, Peptiden oder Proteinen auf festen Oberflächen (Glas, Metall, 
Kunststoff). Durch die Sondenarrays erhält man parallel arbeitende, miniaturisierte Analy-
sensysteme auf einer möglichst kleinen Fläche, welche die gleichzeitige Untersuchung ei-
ner großen Zahl von Parametern ermöglichen. Während bei der klassischen Form der Hy-
bridisierung genomische DNA oder RNA auf einen Träger übertragen wird, werden bei der 
reversen Hybridisierung die DNA-Sonden selbst auf dem Träger gebunden. Die zu testende 
komplexe genomische DNA oder das RNA-Gemisch wird markiert und in Lösung auf den 
Träger hybridisiert. Anschließend weist man die erfolgten Hybridisierungen nach und 
erkennt so, welche der definiert auf dem Träger angeordneten Sonden einen Hybridisie-
rungspartner im Gemisch gefunden hat. 
 
 
Abb. 2.3: Vorgehensweise bei der Mikroarray-Herstellung, der Hybridisierung und der folgenden 
Scanauswertung (aus DUGGAN ET AL., 1999). 
 
Dieses Verfahren stellt die Grundlage für die DNA-Mikroarray-Technologie dar, wobei auf 
den Arrays die Menge der gebundenen Sonden mehrere Tausend betragen kann. Durch die 
Nutzung neuer Materialien und Markierungssysteme konnte eine Steigerung der Sondenzahl 
und –dichte (10 000 Sonden) erreicht werden. Durch die Anwendung verschiedener Fluores-
zenzfarbstoffe können zwei verschiedene Proben gleichzeitig auf denselben Array hybridi-
siert werden. Der Vergleich der Fluoreszenzintensitäten ermöglicht die Bestimmung der 
relativen Anteile von mRNAs einzelner Gene und erlaubt Rückschlüsse auf ihr Expressions-
  26niveau in der jeweiligen Gewebeprobe. Zur Herstellung von cDNA-Arrays verwendet man 
Kopien der Transkriptionsprodukte von Genen (cDNAs), die zuvor kloniert und in Bibliothe-
ken gesammelt wurden. Mit Hilfe der PCR-Technik werden von diesen Klonen 200 − 600 
Basenpaare lange Produkte amplifiziert und als Sonden auf den Chip aufgebracht. Ein Über-
blick über die Vorgehensweise bei der Mikroarray-Herstellung, der Hybridisierung und der 
folgenden Auswertung der Scans ist in Abbildung 2.3 gegeben. 
 
Die molekularbiologischen Arbeiten erfolgten in Zusammenarbeit mit und größtenteils 
durch Mitarbeiter der Firma GENterprise Genomics GmbH in Mainz. Wo die Arbeiten durch 
andere Personen erfolgten, ist dies kenntlich gemacht.  
 
 
2.3.1  Gewinnung und Isolierung der RNA 
 
Für die Gewinnung der RNA wurden Chironomus-Larven für die Dauer von zwei Wochen 
analog zu den Versuchsbedingungen des Lebenszyklustests (bezüglich des Sedimentes, der 
Wasserparameter sowie der Hälterung) gegenüber den Substanzen exponiert (siehe auch 
Kapitel 2.2.2). Jeweils 200 L1-Larven aus den für die Lebenszyklustests ausgewählten Eige-
legen wurden in mit 500 g OECD-Sediment (belastet bzw. unbelastet) und 3 L rekonstituier-
tem Wasser befüllten Aquarien (20x20x30 cm) überführt.  
 
Nach 14 Tagen ist das vierte Larvenstadium erreicht. Da die Schadstoffexposition in einigen 
Fällen zu einer verzögerten bzw. schnelleren Entwicklung führt, und später beobachtete 
Effekte letztlich vermutlich „nur“ auf ein unterschiedliches Entwicklungsstadium zurückzu-
führen sind, ist es wichtig, die DNA bzw. RNA von gleichaltrigen Larven für die Hybridisie-
rungen zu verwenden. Deshalb wurden Puppen und kleinere Larven, die das letzte Larven-
stadium noch nicht erreicht haben, nicht in den Larvenpool integriert.  
 
Vor der Entnahme der Larven wurden die Wasserparameter pH, Leitfähigkeit, Temperatur 
sowie Carbonat-, Nitrat-, Nitrit- und Chloridgehalte aufgenommen. Danach wurden die 
Larven dem Sediment entnommen und beim Überführen in eine mit Wasser gefüllte Petri-
schale gezählt. Um einem möglichen Abbau der RNA vorzubeugen, ist es wichtig schnell zu 
arbeiten. Alle Larven eines Replikats wurden gemeinsam kurz auf ein Papierhandtuch ab-
getupft, in ein 4 mL-Eppendorf-Röhrchen gegeben, gewogen und mit Hilfe von flüssigem 
Stickstoff schockgefroren. Dies dauerte etwa 2 Minuten. Bis zur genetischen Analyse wur-
den die eingefrorenen Larven bei -80°C gelagert. Die Gesamt-RNA aus den Larven wurde 
mit Hilfe der Guanidin-Thio-Cyanat-Methode (GTC) und anschließender Phenol-Chloroform-
  27Extraktion (CHOMCZYNSKI  & SACCHI, 1987) durchgeführt. Die Isolierung der PolyA
+-RNA 
(mRNA) zur Herstellung der cDNA-Banken aus der Gesamt-RNA erfolgte mit dem Nucleo-
TraP
®CR-Kit von Macherey & Nagel. 
 
 
2.3.2 Herstellung der cDNA-Banken  
 
Da es für das Verständnis der zellulären Vorgänge unbedingt notwendig ist, die Sequenz 
der vollständigen mRNA zu kennen, muss die gesamte unveränderte mRNA in DNA umge-
schrieben und anschließend als stabile cDNA in Form einer Genbank kloniert werden. Für 
die cDNA-Banken wurde die Stressor-Konzentration ausgewählt, bei der noch kein deutli-
cher Effekt auf die Mortalität zu sehen war bzw. bei der die ersten Effekte im Lebenszyk-
lustest auftraten. Dies waren 50 µg Sn/kg (für Tributylzinn), jeweils 9 µg/kg Methyltestos-
teron und Ethinylöstradiol, 2,5 mg Blei/kg, 0,9 mg Fluoxetin/kg und 0,63 mg Carbamaze-
pin/kg. Die RNA wurde dann von Larven aus dieser Behandlungsgruppe isoliert und für die 
Bankherstellung verwendet. Die Herstellung der cDNA-Banken erfolgte durch Britta Burger 
(GENterprise) mit dem Creator
TM Smart
TM cDNA Library Construction Kit von Clontech Labo-
ratories. Abweichend vom Protokoll wurde die cDNA über Primer Extension synthetisiert 
und erfolgte die Größenfraktionierung über Agarosegele mit anschließender Elektroelution. 
Anstelle des pDNR-Lib-Vektors wurde der pSPORT-Vektor verwendet.  
 
 
2.3.3 Herstellung und Anwendung des ChiroChips 
 
Die Arbeitschritte dieses Kapitels wurden von Oliver Bitz (GENterprise) durchgeführt. 
 
Herstellung der Sonden für den Chip 
Der Chip besteht aus 12 864 Spots, die etwa 6 400 Sonden repräsentieren (Abbildung 2.4). 
Die Sonden aus den hergestellten cDNA-Banken wurden mit Hilfe der PCR mit vektorspezifi-
schen Primern hergestellt. Dazu kamen noch weitere PCR-Produkte als interne Kontrollen. 
Alle Sonden wurden in 10 µL Spotting-Puffer mit einer Mindestkonzentration von 250 ng/µL 
gelöst. Diese Sonden wurden mindestens zweifach auf dem Chip gespottet. 
 
Die Blöcke 1 − 12 (grüne und rote Felder in der Abbildung 2.4) bestehen aus jeweils 1 056 
Spots (32 horizontal und 33 vertikal), die letzten beiden (hellblaue Felder, Abbildung 2.4) 
aus jeweils 192 (32 horizontal, 6 vertikal). In den ersten acht Blöcken (grüne Felder) befin-
den sich neben den Standardplasmiden Klone aus den Banken von Carbamazepin, Fluoxe-
  28tin, Tributylzinn und Blei. Die Blöcke 9 und 10 (rote Felder) bestehen aus Sonden der Ban-
ken von Ethinylöstradiol und Methyltestosteron, Standardplasmide und PCR-Produkte. Block 
11 enthält zusätzlich noch Tubulin-, Aktin- und Vitellogeninplasmide, aber keine PCR-
Produkte, und Block 12 enthält nur Sonden aus den cDNA-Banken von Ethinylöstradiol und 
Methyltestosteron sowie Standardplasmide. In den letzten beiden Blöcken finden sich nur 
Sonden aus der cDNA-Bank von Ethinylöstradiol. 
 
 
Abb. 2.4: Spottingmuster des Mikroarrays 
 
Spotten des Chips 
Die in dieser Arbeit verwendeten Mikroarrays wurden mit Hilfe des Omnigrid 100 (Genema-
chines, San Carlos, CA, USA) hergestellt. Die Druckköpfe (stealth printheads) von Telechem 
(Sunnydale, CA, USA) waren beim Spotten mit einer variablen Anzahl von Spotting-Nadeln 
bestückt. Die Arrays wurden bei ca. 20°C und einer relativen Luftfeuchte zwischen 45 und 
55% produziert. Die mit Epoxysilan beschichteten Nexterion Epoxy–Objektträger (Schott, 
Mainz) wurden zunächst für eine halbe Stunde in eine feuchte Kammer gelegt und an-
schließend für ca. 1 Stunde bei 80 − 100°C inkubiert. Die fertigen Objektträger wurden in 
dunkler und trockener Umgebung gelagert.  
 
 
Markierung der RNA 
Aus 10 − 40 µg Gesamt-RNA wurde mittels reverser Transkription cDNA hergestellt. Hierbei 
wurden normale und markierte Nukleotide eingebaut. Die Fluoreszenzfarbstoffe wurden 
durch die Anwendung von Aminoallyl-dUTPs (aa-dUTP) indirekt an diese Aminoallylgruppen 
  29gekoppelt. Hierzu wurde das SuperScript III Indirect Labelling Kit (Invitrogen Inc., Carlsbad, 
CA, USA) mit Alexafarbstoffen (Alexa 555 und 647) verwendet. Die gereinigte und markier-
te cDNA wurde in 20 µL HPLC-Wasser gelöst. Die markierte cDNA wurden sofort zur Hybri-
disierung verwendet oder bei -20°C gelagert. Für die Hybridisierung auf dem Chip wurde 




Vor der Hybridisierung werden die beiden für das Experiment vorgesehenen markierten 
cDNA gemischt und das Volumen auf höchstens 10 µL verringert. Die kombinierten Proben 
wurden mit Hybridisierungspuffer UltraHyb (Ambion Inc., Austin, TX, USA) auf 120 µL auf-
gefüllt, gut gemischt, kurz abzentrifugiert (20 800 g, 1 min) und 10 min bei ca. 80°C dena-
turiert. Kurz vor der Hybridisierung wurden die Objektträger bei Raumtemperatur gewa-
schen, denaturiert und anschließend geblockt. Abschließend wurden die Arrays 1 min in 
Wasser gespült und durch Zentrifugation (500 g, 5 min) getrocknet.  
 
 
Abb. 2.5: Ergebnis der Hybridisierung der gegenüber Ethinylöstradiol exponierten Chironomus-Lar-
ven. Ausschnitt aus dem Mikroarray; rote Punkte zeigen die Überexpression der Klone bei exponier-
ten, grüne Punkte die Überexpression der Klone bei Kontrolllarven. Die gelben Punkte zeigen eine 
nicht-differentielle Genexpression zwischen den beiden Gruppen. 
 
Die Hybridisierung der Arrays wurde in der Hybridisierungsstation Genetac (Genomic Solu-
tions Inc., Ann Arbor, MI, USA) bei kontrollierten Bedingungen durchgeführt. Die Probe 
wurde bei 75°C auf den Array appliziert. Die Hybridisierung bei 48°C dauerte in der Regel 
16 Stunden. Während dieser Zeit wurde die Lösung mit einem Volumen von 120 µL ständig 
  30bewegt. Nach der Hybridisierung erfolgt die Waschung. Alle Waschschritte fanden in der 
Hybridisierungsstation statt. Die Arrays wurden bis zum Scannen in 0,2-faches SSC (Stan-
dard-Saline-Citrat-Puffer) gelagert. 
 
Abbildung 2.5 zeigt einen beispielhaften Ausschnitt aus dem Mikroarray nach der Hybridi-
sierung der cDNA der Kontrolllarven (grüne Markierung) und der gegenüber 9 µg/kg Ethinyl-
östradiol exponierten Larven (rote Markierung). Die roten Punkte zeigen, dass die betref-
fenden cDNA-Klone in den exponierten Larven stärker exprimiert wurden, die grünen Punk-
te zeigen eine Überexpression der Klone in den Kontrolltieren. Die gelben Punkte zeigen 
eine nicht-differentielle Genexpression zwischen den beiden Behandlungsgruppen. 
 
 
Detektion der Rohdaten (Scanning)  
Kurz vor dem Scannen wurden die Objektträger mit Druckluft bzw. Stickstoff schnell ge-
trocknet, um Schlieren bzw. Salzrückstände, welche einen hohen Hintergrund beim Scan-
nen erzeugen könnten, zu vermeiden. Zum Scannen wurde der Scanner Genetac LS IV (Ge-
nomic Solutions Inc., Ann Arbor, MI, USA) benutzt. Der Scanner ist mit zwei Lasern und 
entsprechenden Filtern zur Detektion der Fluoreszenzfarbstoffe Alexa 555 und Alexa 647 
ausgestattet. Dieser Scanner ist kein konfokales System, es ist somit möglich, durch Ob-
jektträger hindurch bzw. markierte Objekte durch ein Deckgläschen zu scannen. Die Scans 
der Arrays wurden in der Regel mit der Array-Seite nach unten durchgeführt. Die Laser-
energien bzw. Scanintensitäten wurden individuell, getrennt für jeden Kanal, an den Array 
angepasst. Auch der gescannte Ausschnitt des Arrays wurde individuell eingestellt. Die bei-
den Kanäle wurden getrennt in zwei grauschattierten Tiff-Bildern mit einer Tiefe von 
16 Bit zur späteren Auswertung gespeichert. 
 
 
2.3.4 Auswertung der Daten 
 
Computergestützte Analyse 
Die Quantifizierung der Fluoreszenzsignale wurde mit dem Programm GenePix 5.1 bzw. 6.0 
(Axon, Baden, Schweiz) durchgeführt. Das Raster wurde mit variablen Kreisen über den 
Array gelegt, wobei Spots mit Signalstärken unter 1 000 und schlechte Spots, verursacht 
durch Verunreinigung auf dem Objektträger, von der weiteren Analyse ausgeschlossen 
wurden. Nachdem das Raster über dem Array ausgerichtet wurde, wurden die Werte der 
Pixel innerhalb der Kreise als Vordergrund und die Werte der Pixel in der unmittelbaren 
  31Umgebung als Hintergrund gemessen. Das Ergebnis mit allen relevanten Daten wurde in 
einem von Excel und anderen Programmen lesbaren Format gespeichert. 
 
Die Qualitätskontrolle, statistische Auswertung sowie die Interpretation der Daten erfolgte 
mit Hilfe von GeneSpring (Agilent Technologies, Wilsonville, OR, USA). Zusätzlich wurde 
die Programmiersprache R mit angepassten Scripten aus dem Programmpaket Bioconduc-
tor, Goulphar-Skripte bzw. von Oliver Bitz (GENterprise) und Achim Tresch (IMBEI, Institut 
für medizinische Biometrie) geschriebenen Scripten benutzt. Diese sind Programme zur 
Normalisierung und Qualitätskontrolle der gewonnenen Rohdaten. Nach der Normalisierung 
mit der LOWESS-Methode (locally weighted scatterplot smoothing; CLEVELAND, 1979, QUA-
CKENBUSH, 2002) erhält man eine Liste mit normalisierten Ratios (Verhältnis der beiden Sig-
nale zueinander). Nach der Regression und Normalisierung der Arraydaten werden die Klo-
ne in einem Scatterplot aufgetragen.  
 
Abbildung 2.6 zeigt einen beispielhaften Scatterplot für die Blei-Exposition. Auf der x-
Achse sind die exprimierten Gene der nicht-behandelten Kontrolle aufgetragen und auf der 
y-Achse die exprimierten Gene der mit Blei behandelten Larven. Die mittlere Linie kenn-
zeichnet die Lage der nicht differenziell exprimierten Gene, die obere Linie stellt die 1,8-
fache Überexpression dar, die untere Linie eine 1,8-fache Unterdrückung. Alle Gene, die 
zwischen diesen beiden Linien liegen, werden als nicht differentiell exprimiert betrachtet. 
 
Durch die Hybridisierung der RNA zweier biologische Replikate sowie durch Dye-Swaps (bei 
der ersten Hybridisierung ist beispielsweise die RNA der belasteten Probe grün markiert 
und bei der zweiten Hybridisierung rot) erhält man 4 Listen mit normalisierten Ratios. Nur 
Klone (Plasmide), die in 3 von den 4 Versuchen (Listen) ein mindestens 1,8-fach höheres 
oder niedrigeres Signal als die Kontrolle haben, werden für die weitere Verarbeitung aus-
gewählt. So erhält man eine Liste von Klonen mit differenzierten Signalen. Es wird generell 
angenommen, dass eine 2-fache Expression (über- oder unterexprimiert) signifikant ist 
(LARKIN ET AL., 2002, BLUM ET AL., 2004). In einigen Fällen wird eine vierfache Expression 
(z.B. bei Haushaltsgenen) als signifikant betrachtet (WARRINGTON ET AL., 2000). 
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Abb. 2.6: Expression der Gene von Chironomus riparius nach der Exposition gegenüber Blei 
3
3
 Identifizierung der Klone 
Plasmide (Klone), die nach der Hybridisierung eine Über- bzw. Unterexprimierung zeigten, 
wurden verdünnt (1:50) zu chemisch- bzw. elektrisch-kompetenten Bakterienzellen gege-
ben und transformiert. Bei der Transformation werden die Plasmide in die Zellen eingebaut 
und diese Zellen anschließend inkubiert. Durch die Vermehrung der Bakterienzellen wird 
die Konzentration der Plasmide ebenfalls erhöht. In der anschließenden Plasmid-
Präparation werden die Plasmide wieder aus den Zellen isoliert und für die DNA-
Sequenzierung verwendet. Die DNA-Sequenzierung wurde mit der auf SANGER ET AL. (1977) 
beruhenden Kettenabbruch-Methode und dem automatischen Sequenziergerät ABI 3730 
(Applied Biosystems, Foster City, CA, USA) durchgeführt.  
 
Die Auswertung der Daten erfolgte mit Hilfe der Software FinchTV (Geospiza Inc., Seattle, 
WA, USA) und Editseq (DNAstar, Madison, WI, USA). Die Datenbanksuchen wurden in Eigen-
arbeit und mit Unterstützung von Matthias Linke (GENterprise) mit Hilfe des BLAST-
Algorithmus (ALTSCHUL ET AL., 1997) des National Center for Biotechnology Information 
(www.ncbi.nlm.nih.gov/BLAST/) durchgeführt. Falls ähnliche Sequenzen bereits in den 
Datenbanken hinterlegt waren, erhält man in der Annotation der gefundenen „Treffer“ den 
Namen des dahinterstehenden Proteins. Zusätzlich zum Proteinnamen erhält man auch die 
Spezies, deren Sequenz hinterlegt ist, und den Grad der Übereinstimmung zwischen Daten-
bank-Treffersequenz und der eingegebenen Suchsequenz. Die Signifikanz des Treffers zeigt 
der Erwartungswert (E-Value). Dieser gibt an, wie hoch die Wahrscheinlichkeit ist, dass die 
Übereinstimmung der Sequenzen kein Zufall, sondern ein valides Ergebnis ist. Durch Anno-
tationen (GENE ONTOLOGY, 2007, EMBL-EBI, 2007, SWISSPROT, 2007) und Literaturrecherche 
erfolgte, falls bekannt, die Bestimmung der Funktion der Proteine und der biologischen 
Prozesse, an denen die Proteine beteiligt sind. Die ausführliche Auflistung der Annotation 
nach biologischen Prozessen und molekulare Funktionen befindet sich im Anhang. Im Er-
gebnisteil befindet sich die vereinfachte und übersichtliche Darstellung 
 
 
  343 Ergebnisse 
 
3.1 Ökotoxikologische  Untersuchung 
 
3.1.1 Salinität und Temperatur 
 
Salinität 
In einem ersten Versuch mit Salinitäten von 2,5  −  20‰ zeigte sich, dass schon bei der 
dritthöchsten Konzentration (10‰) eine Mortalität von 100% erreicht wurde. Die Untersu-
chung der Effekte einer zunehmenden Salinität auf Chironomus riparius erfolgte daher für 
1; 2,5; 3; 5; 7 und 9‰. Die Mortalität lag im Bereich von 10 − 100% (Abbildung 3.1A). Bei 
allen Salinitäten, außer bei 2,5‰, gab es einen signifikanten Anstieg der Mortalität 
(p < 0,001), die bei 9‰ 100% erreichte. Im Vergleich zur Kontrolle (20,7%) war die Mortali-
tät bei 2,5‰ mit 10% signifikant erniedrigt (p < 0,05). Die aus diesen Daten errechnete LC50 
betrug 3,12‰ (KI: 2,19 − 4,42‰) und die errechnete LC10 0,66‰ (KI: 0,26 − 1,68‰).  
 
Die mittleren Schlupfzeitpunkte (EmT50) der Männchen lagen bei 17,6 − 33,3 Tage und bei 
den Weibchen bei 19,8 − 38,3 Tage (Abbildung 3.1B). Der mittlere Schlupfzeitpunkt war 
sowohl bei den Männchen als auch bei den Weibchen ab 5‰ signifikant verzögert 
(p < 0,001). Lag die EmT50 der Männchen bei den Kontrollen bei 19,8 Tagen, war sie bei 5‰ 
und 7‰ 6,8 bzw. 13,5 Tage später. Bei den Weibchen war der mittlere Schlupfzeitpunkt 
der Kontrolle 23 Tage und bei 5‰ und 7‰ 7,5 bzw. 15,3 Tage später.  
 
Die Anzahl der Eier pro Gelege lag zwischen 378 und 484 (Abbildung 3.1C). Ab 3‰ nahm die 
Gelegegröße ab. Dieser Trend war jedoch nicht signifikant. Mit zunehmender Salinität 
(wieder mit Ausnahme von 2,5‰) nahm die Zahl der Gelege und damit zusammenhängend 
auch die Zahl der Gelege pro Weibchen deutlich ab. Die Kontrollmücken legten insgesamt 
72 Gelege (92 bei 2,5‰), die Mücken bei 7‰ hingegen nur 3 Gelege. Somit produzierten 
die Kontrollmücken 1,2 Gelege pro Weibchen (1,44 bei 2,5‰), die Mücken bei 7‰ nur 0,43 
Gelege pro Weibchen. Aufgrund der Tatsache, dass nur ein Replikat für die Reproduktion 
angesetzt wurde, konnte keine statistische Überprüfung der vermuteten Signifikanz erfol-
gen. Der Anteil der unfruchtbaren Gelege schwankte von 7,61% (2,5‰) bis 100% (Abbildung 
3.1D). Bei 5‰ waren signifikant mehr Gelege unfruchtbar (38,7%; p < 0,05) als bei der Kon-
trolle (18,1%). Bei 7‰ waren alle Gelege unfruchtbar (p < 0,01). 
 
Das Gewicht der männlichen Mücken reichte von 0,302 − 0,400 mg. Die Weibchen waren 
schwerer mit einem Gewicht von 0,484 − 0,556 mg. Die Männchen waren bei 3‰ signifikant 
  35schwerer (0,400 mg TG; p < 0,01) als die Kontrolle (0,367 mg TG) (Abbildung 3.1E). Bei 7‰ 
waren die Männchen mit 0,302 mg TG signifikant leichter (p < 0,001). Generell lagen die 
Populationswachstumsraten (PWR) zwischen 1,14 und 1,27 d
-1 (Abbildung 3.1F). Die PWR 
war bei 5‰ signifikant geringer (1,14 d
-1; p < 0,01) als bei der Kontrolle (1,26 d
-1). Auf-
grund der Tatsache, dass bei 7‰ alle Gelege unfruchtbar waren, wäre eine Freilandpopula-
tion zusammengebrochen (PWR = 0). Aufgrund der nicht-monotonen Konzentrations-
Wirkungs-Beziehungen konnten keine ECx-Werte berechnet werden. 







































































































































































Abb. 3.1: Ergebnisse aus dem Lebenszyklustest mit Chironomus riparius und verschiedenen Salinitä-
ten. A) Mortalität [%], B) Mittlerer Schlupfzeitpunkt [d], C) Gelegegröße, D) Anzahl der Gelege, E) 
Trockengewicht der Männchen [mg] und F) Populationswachstumsrate λ [d
-1]. Dargestellt sind die 
Mittelwerte plus Standardfehler, * p < 0,05, ** p < 0,01, *** p < 0,001. 
 
  36Temperatur 
Die normale Hälterungstemperatur für C. riparius im Labor liegt bei 20°C (OECD, 2004a, 
b). Daher werden die Ergebnisse des Temperaturversuchs bei 14°C und 26°C mit den Resul-
taten bei 20°C verglichen. Die Daten für 20°C wurden von Christian Vogt (VOGT, 2007) er-
hoben, der im gleichen Versuchszeitraum bei gleichen Hälterungsbedingungen und mit dem 


















































































































































Abb. 3.2: Ergebnisse aus dem Lebenszyklustest mit Chironomus riparius und verschiedenen Tempe-
raturen. A) Mortalität [%], B) Mittlerer Schlupfzeitpunkt [d], C) Gelegegröße, D) Anzahl der Gelege, 
E) Trockengewicht [mg] und F) Populationswachstumsrate λ [d
-1]. Dargestellt sind die Mittelwerte 
plus Standardfehler, * p < 0,05, ** p < 0,01, *** p < 0,001. 
 
  37Die Mortalität schwankte von 8,0 − 17,2% (Abbildung 3.2A). Die Sterblichkeitsrate war bei 
26°C signifikant höher (17,2%; p < 0,05) als bei 20°C (11,2%). Die EmT50 der Männchen la-
gen bei 11,4 − 30,6 d und bei den Weibchen bei 13,1 − 34,9 d (Abbildung 3.2B). Die männ-
lichen Mücken schlüpften bei einer Temperatur von 14°C 11,9 Tage später (p < 0,001) und 
die weiblichen 12,6 Tage später (p < 0,001) als bei 20°C, wohingegen die Männchen bei 
26°C 7,3 Tage und die Weibchen 9,21 Tage früher schlüpften (p < 0,001).  
 
Die Anzahl der Eier pro Gelege lag zwischen 451 und 584 (Abbildung 3.2C). Die Gelege wa-
ren bei 14°C signifikant größer (p < 0,001) als bei 20°C. Sowohl bei 14°C als auch bei 26°C 
gab es mehr unfruchtbare Gelege pro Weibchen (Abbildung 3.2D) und im Verhältnis zur 
Anzahl der fruchtbaren Gelege waren diese Unterschiede signifikant im Vergleich mit der 
Kontrolle (p < 0,001). 
 
Das Trockengewicht der männlichen Mücken lag bei 0,308 − 0,460 mg und das der Weib-
chen bei 0,460 - 0,915 mg TG (Abbildung 3.2E). Die Männchen waren bei 14°C mit durch-
schnittlich 0,460 mg TG signifikant (p < 0,001) schwerer als bei 20°C (0,360 mg TG) und bei 
26°C mit 0,308  mg  TG signifikant leichter (p  <  0,001). Die weiblichen Mücken hingegen 
waren sowohl bei 14°C (0,915 mg TG) als auch bei 26°C (0,605 mg TG) signifikant schwerer 
als bei 20°C (p < 0,001). Die Populationswachstumsrate bei 14°C war signifikant geringer 
(1,13 d
-1; p  <  0,001) und bei 26°C signifikant größer (1,37  d








Beim mittleren Schlupfzeitpunkt der Männchen, bei der Mortalität, beim Gewicht der Mü-
cken und der Fruchtbarkeit der Gelege gab es signifikante Unterschiede zwischen der Kon-
trolle und der Lösemittelkontrolle. Bei den Parametern, bei denen es keine signifikanten 
Unterschiede zwischen Kontrolle und Lösemittelkontrolle gab, wurden diese als Lösemit-
telkontrolle zusammengefasst.  
 
Die Mortalität im Versuch mit Carbamazepin (CBZ) lag zwischen 4 und 57% und war mit 4% 
bei 2,5 mg CBZ/kg signifikant (p < 0,01) geringer und bei 10 mg CBZ/kg mit 57% signifikant 
höher (p < 0,001) als bei der Kontrolle (18%) (Abbildung 3.3A). Die EmT50 der Männchen 
lagen zwischen 17,5 und 19,3 Tagen und bei den Weibchen zwischen 18,5 und 22,0 Tagen 
(Abbildung 3.3B). Bis zu einer Konzentration von 2,5 mg CBZ/kg schlüpften die Weibchen 
  38früher, und in den beiden höchsten Konzentrationen später als in der Kontrolle, jedoch war 
der Effekt nur bei 10 mg CBZ/kg signifikant (p < 0,01). Dagegen zeigten die Männchen kei-
ne eindeutigen Effekte.  



































































































































































Abb. 3.3: Ergebnisse aus dem Lebenszyklustest mit Chironomus riparius und Carbamazepin. A) Mor-
talität [%], B) Mittlerer Schlupfzeitpunkt [d], C) Anzahl der Gelege, D) Fruchtbare Gelege pro Weib-
chen, E) Weibchenanteil und F) Populationswachstumsrate λ [d
-1]. Dargestellt sind die Mittelwerte 
plus Standardfehler, * p < 0,05, ** p < 0,01, *** p < 0,001. 
 
 
Der Anteil der unfruchtbaren Eigelege reichte von 19,5 − 80,0% (Abbildung 3.3C). Bei einer 
Konzentration von 5 mg CBZ/kg war dieser mit 19,5% signifikant geringer (p < 0,05) als in 
der Kontrolle mit 48,0%. Die Zahl der fruchtbaren Gelege pro Weibchen reichte von 
0,12 − 0,90 (Abbildung 3.3D). Das Lösemittel hatte im Vergleich zur Kontrolle einen starken 
  39Effekt auf diesen Parameter. Bei den mittleren Konzentrationen von 1,3 − 5 mg CBZ/kg gab 
es mehr fruchtbare Gelege pro Weibchen (0,84; 0,57 bzw. 0,90) als in der Lösemittelkon-
trolle (0,36), dieser Unterschied war jedoch nicht signifikant.  
 
Der Weibchenanteil war bei 0,6 mg CBZ/kg geringer als in der Kontrolle, stieg bis auf Kon-
trollniveau bei einer Konzentration von 2,5  mg  CBZ/kg an und sank dann wieder bis 
10  mg  CBZ/kg (Abbildung 3.3E). In keiner der Behandlungsgruppen lag ein signifikanter 
Unterschied zur Kontrolle vor. Die PWR (Abbildung 3.3F) lagen bei 0,47  − 1,31 d
-1. Bei 
10 mg/kg war die PWR signifikant niedriger als in der Kontrolle (p < 0,05), aber aufgrund 
der großen Standardfehler nicht signifikant gegenüber der LMK. Aufgrund der nicht-





Die Mortalität lag zwischen 0 und 32% und war mit 6% bei 0,2 mg/kg und 32% bei 0,9 mg/kg 
signifikant höher (p < 0,05 bzw. p < 0,001) als bei der Kontrolle (0%) (Abbildung 3.4A).  
 
Die mittleren Schlupfzeitpunkte (EmT50) der Männchen lagen zwischen 17,3 und 18,8 Tagen 
und bei den Weibchen zwischen 19,3 und 21,6 Tagen (Abbildung 3.4B). Bei einer Exposition 
gegenüber Fluoxetin (FX) schlüpften die männlichen Mücken generell später als in der Kon-
trolle, und diese Verzögerung war bei 0,4 mg FX/kg mit 18,8 d signifikant (p < 0,05) gegen-
über der Kontrolle (17,3 d). Auch bei den weiblichen exponierten Mücken führte Fluoxetin 
zu einer Schlupfverzögerung, die in den Konzentrationen von 0,4 bis 2,3 mg/kg mit 21,0; 
21,6 bzw. 20,9 d gegenüber der Kontrolle (19,3 d) signifikant war (p < 0,05).  
 
Der Anteil unfruchtbarer Eigelege schwankte von 9,8% in der Kontrolle bis 41,0% bei einer 
Konzentration von 0,9  mg FX/kg (Abbildung 3.4C). Dieser Unterschied war signifikant 
(p < 0,01). Das Trockengewicht der Männchen lag zwischen 0,334 und 0,378 mg. Die Weib-
chen waren schwerer mit einem Gewicht von 0,375 − 0,628 mg TG (Abbildung 3.4D). Eine 
Fluoxetinexposition hatte keinen Effekt auf das Trockengewicht bei den männlichen Mü-
cken. Die Weibchen des Ansatzes mit einer Konzentration von 5,9  mg  FX/kg waren mit 
0,375 mg TG signifikant leichter als die der Kontrolle (0,449 mg TG) (p < 0,05), ansonsten 
waren sie in den anderen Ansätzen stets tendenziell schwerer. In den höheren Konzentra-
tionen (ab 0,9 mg FX/kg) zeigte sich ein leichter, nicht signifikanter Rückgang des Weib-
chenanteils (Abbildung 3.4E).  
 
  40Die Populationswachstumsraten (Abbildung 3.4F) lagen bei 1,26 − 1,34 d
-1 und zeigten bei 
0,9 mg FX/kg (1,23 d
-1) einen signifikanten Unterschied (p < 0,01) im Vergleich zur Kontrol-
le (1,34 d
-1). Aufgrund der nicht-monotonen Konzentrations-Wirkungs-Beziehungen konnten 
keine ECx-Werte berechnet werden. 











































































































































































Abb. 3.4: Ergebnisse aus dem Lebenszyklustest mit Chironomus riparius und Fluoxetin. A) Mortalität 
[%], B) Mittlerer Schlupfzeitpunkt [d], C) Anzahl der Gelege, D) Trockengewicht der Weibchen [mg], 
E) Weibchenanteil und F) Populationswachstumsrate λ [d
-1]. Dargestellt sind die Mittelwerte plus 





  413.1.3 Pestizide 
 
Endosulfan 
Beim mittleren Schlupfzeitpunkt der Männchen, bei der Mortalität, der Populationswachs-
tumsrate und der Fruchtbarkeit der Gelege gab es signifikante Unterschiede zwischen der 
Kontrolle und der Lösemittelkontrolle. Bei allen anderen untersuchten Parametern war der 
Unterschied nicht signifikant. Deshalb wurden bei den Parametern, bei denen es keine sig-
nifikanten Unterschiede gab, die Kontrolle und Lösemittelkontrolle zusammengefasst.  
 
Die Testkonzentrationen von Endosulfan (ES) lagen im Bereich von 4,5  − 450 µg/kg.  Die 
Mortalitäten der Mücken betrugen 6 − 29%. Bei 15 µg ES/kg war die Mortalität mit 6% signi-
fikant geringer (p < 0,01) als bei der Lösemittelkontrolle (15%). Die mittleren Schlupfzeit-
punkte (EmT50) der Männchen lagen zwischen 19,5 und 20,5 Tagen und bei den Weibchen 
zwischen 23,0 und 25,0 Tagen. Zwischen der EmT50 der Männchen und Weibchen der Kon-
trolle lagen 3,83 Tage, dies ist aber vergleichbar mit den exponierten Mücken. Generell 
führte eine Exposition gegenüber Endosulfan zu einem nicht-signifikant verzögerten 
Schlupf bei beiden Geschlechtern, mit Ausnahme der Weibchen bei 150 µg ES/kg, deren 
Schlupfzeitpunkt ähnlich wie in der Kontrolle war.  
 
Bei den beiden niedrigsten und auch in der höchsten Konzentration gab es signifikant weni-
ger Gelege pro Weibchen (p < 0,05) als in der Lösemittelkontrolle und somit auch signifi-
kant weniger fruchtbare Gelege pro Weibchen. Mit Ausnahme von 45 µg ES/kg produzierten 
die exponierten Weibchen weniger Gelege, die sich in der Größe jedoch nicht signifikant 
unterschieden. Die Populationswachstumsraten (PWR) lagen bei 1,19 − 1,25 d
-1 und waren 
generell niedriger als in der Lösemittelkontrolle. Diese Unterschiede waren aber nicht sig-
nifikant. Aufgrund der nicht-monotonen Konzentrations-Wirkungs-Beziehungen konnten 




Bei allen untersuchten Parametern des Lebenszyklustests war der Unterschied zwischen 
der Kontrolle und der Lösemittelkontrolle nicht signifikant. Sie wurden deshalb als Löse-
mittelkontrolle zusammengefasst. 
 
Die Mortalität lag zwischen 1 und 14% und war mit 14% bei 100 µg Sn/kg signifikant höher 
(p  <  0,01) als bei der Kontrolle (3%) (Abbildung 3.5A). Die mittleren Schlupfzeitpunkte 
(EmT50) der Männchen lagen zwischen 17,5 und 18,4 Tagen und bei den Weibchen zwischen 
  4218,8 und 21,1 Tagen (Abbildung 3.5B). Eine Exposition gegenüber TBT führte zu einer 
Schlupfverzögerung, die bei den Weibchen stärker ausgeprägt war. Nur bei einer Konzen-
tration von 100  µg  Sn/kg war die Verzögerung signifikant gegenüber der Kontrolle 
(p < 0,01). 












































































































































































Abb. 3.5: Ergebnisse aus dem Lebenszyklustest mit Chironomus riparius und Tributylzinn. A) Mortali-
tät [%], B) Mittlerer Schlupfzeitpunkt [d], C) Anzahl der Gelege, D) Fruchtbare Gelege pro Weib-
chen, E) Trockengewicht [mg] und F) Populationswachstumsrate λ [d
-1]. Dargestellt sind die Mittel-
werte plus Standardfehler, * p < 0,05, ** p < 0,01. 
 
Die Zahl der Eigelege nahm bis zu einer Konzentration von 100 µg Sn/kg ab und stieg dann 
ab 120 µg Sn/kg wieder an (Abbildung 3.5C). Diese Konzentrations-Wirkungs-Beziehung war 
aber nicht signifikant. Jedoch gab es in der höchsten Konzentration signifikant mehr un-
  43fruchtbare Gelege als in der Kontrolle (p < 0,05). Die exponierten Weibchen produzierten 
durchweg weniger fruchtbare Gelege als die Kontrolle (Abbildung 3.5D), es gab jedoch kei-
ne eindeutige Konzentrations-Wirkungs-Beziehung. Das Trockengewicht der Männchen lag 
bei 0,334  −  0,364  mg und das der Weibchen bei 0,455  −  0,555  mg (Abbildung 3.5E). Die 
Männchen des Ansatzes mit einer Konzentration von 120 und 160 µg Sn/kg waren mit 0,330 
bzw.  0,334 mg TG  signifikant  leichter  (p < 0,01  bzw.  p < 0,05)  als  die  der  Kontrolle 
(0,363 mg TG). Eine TBT-Exposition hatte keinen Effekt auf das Trockengewicht bei den 
weiblichen Mücken. Die Populationswachstumsraten (PWR) lagen bei 1,00  − 1,32 d
-1 
(Abbildung 3.5F). In allen Ansätzen war die PWR niedriger als in der Kontrolle, dieser Un-
terschied war jedoch nur bei 100  µg  Sn/kg signifikant (p  <  0,05). Aufgrund der nicht-
monotonen Konzentrations-Wirkungs-Beziehungen konnten keine ECx-Werte berechnet 
werden.  
 
Die Ergebnisse der Analytik sind in Tabelle 3.1 aufgeführt. Bis auf die höchste Konzentra-
tion waren die gemessenen Konzentrationen immer niedriger als die nominalen mit Wie-
derfindungsraten von 18,0 − 74,8%.  
 
Tab. 3.1: Gemessene Tributylzinnkonzentrationen in µg Sn/kg TG. 











LMK  < 1  < 1  < 1  < 1 
50 1,82  (12,4)  3,37 (23,1)  9,43 (64,5) 14,62  (100) 
80  2,09 (3,16)  3,72 (5,63) 60,3  (91,2) 66,06  (100) 
100  1,69 (2,25)  4,08 (5,44) 69,3  (92,3) 75,03  (100) 
120  1,55 (1,67)  4,9 (5,27) 86,5  (93,1) 92,93  (100) 
160  5,00 (2,58)  9,49 (4,89) 179,5  (92,5) 194,0  (100) 
 
 
3.1.4 Synthetische Hormone 
 
17α-Methyltestosteron 
Bei den untersuchten Parametern des Lebenszyklustests war der Unterschied zwischen der 
Kontrolle und der Lösemittelkontrolle nicht signifikant. Sie wurden deshalb als Lösemittel-
kontrolle zusammengefasst. Dies trifft aber nicht auf das Gewicht der Männchen zu. 
 
Die Mortalität im Lebenszyklustest mit 17α-Methyltestosteron (MET) lag zwischen 9 und 25% 
und war mit Ausnahme der höchsten Konzentration signifikant geringer als die Kontrollmor-
talität (p < 0,01, Abbildung 3.6A). Die mittleren Schlupfzeitpunkte (EmT50) der Männchen 
  44lagen zwischen 15,8 und 16,8 Tagen und bei den Weibchen zwischen 16,8 und 18,8 Tagen 
(Abbildung 3.6B). Zwischen der EmT50 der Männchen und Weibchen der Kontrolle lagen 
2,23 Tage; dies war mehr als bei den gegenüber MET exponierten Ansätzen. Bei den Weib-
chen schlüpften die exponierten Mücken mit Ausnahme der Konzentration 9  µg  MET/kg 
signifikant früher (p  <  0,05) im Vergleich zur Kontrolle (18,8  d). Bei allen exponierten 
Männchen war der Schlupf im Vergleich zur Kontrolle ebenfalls verfrüht und obwohl bei 3 
µg MET/kg ein deutlicher Unterschied zu sehen war, war dieser nicht signifikant.   
































































































































































Abb. 3.6: Ergebnisse aus dem Lebenszyklustest mit Chironomus riparius und 17α-Methyltestosteron. 
A) Mortalität [%], B) Mittlerer Schlupfzeitpunkt [d], C) Gelegegröße, D) Anzahl der Gelege, E) Tro-
ckengewicht der Männchen [mg] und F) Populationswachstumsrate λ [d
-1]. Dargestellt sind die Mit-
telwerte plus Standardfehler, * p < 0,05, ** p < 0,01, *** p < 0,001. 
  45Die Eigelege hatten durchschnittlich 282 − 339 Eier. Mit steigender Konzentration zeigte 
sich eine leichte Tendenz zu größeren Eigelegen. Diese Konzentrations-Wirkungs-Beziehung 
war aber nicht signifikant (Abbildung 3.6C). Bei den drei höchsten Konzentrationen (ab 
27 µg MET/kg) war der Anteil unfruchtbarer Gelege mit 14,3; 13,0 bzw. 11,1% signifikant 
geringer (p < 0,01) als in der Kontrolle (37,5%; Abbildung 3.6D).  
 
Das Trockengewicht der Männchen lag bei 0,321 − 0,373 mg (Abbildung 3.6E). Die Weib-
chen waren etwas schwerer mit einem Gewicht von 0,333 − 0,493 mg TG. Die männlichen 
Mücken der drei höchsten Konzentrationen (27 − 243 µg MET/kg) waren mit 0,335; 0,321 
und 0,336 mg TG signifikant leichter (p < 0,01) als die der Kontrolle (0,373 mg TG). Die 
Populationswachstumsraten (Abbildung 3.6F) lagen bei 1,25 − 1,36 d
-1. Bei allen Konzentra-
tionen außer 9 µg MET/kg gab es signifikant höhere Wachstumsraten (p < 0,01) als in der 
Kontrolle (1,25 d
-1). Aufgrund der nicht-monotonen Konzentrations-Wirkungs-Beziehungen 




Bei allen untersuchten Parametern gab es keine signifikanten Unterschiede zwischen der 
Kontrolle und der Lösemittelkontrolle. Deshalb wurden diese als Lösemittelkontrolle zu-
sammengefasst.  
 
Die Mortalität nach einer Exposition gegenüber Ethinylöstradiol (EE2) lag zwischen 20% und 
25% und zeigte bei 27 µg EE2/kg einen signifikanten Unterschied zur Kontrolle (p < 0,05; 
Abbildung 3.7A). Die mittleren Schlupfzeitpunkte (EmT50) der Männchen lagen zwischen 
16,2 und 17,1 Tagen und bei den Weibchen zwischen 17,1 und 18,8 Tagen (Abbildung 
3.7B). Beide Geschlechter reagierten ähnlich auf eine Exposition gegenüber EE2: Der mitt-
lere Schlupfzeitpunkt war in den beiden niedrigsten Konzentrationen früher als in der Kon-
trolle, bei 27 µg EE2/kg wieder etwa wie in der Kontrolle und in den beiden höchsten Kon-
zentrationen wieder früher als in der Kontrolle. Es zeigten sich signifikante Effekte bei den 
Weibchen in den Konzentrationen 9; 81 und 243 µg/kg (p < 0,05). Auffällig war, dass sich 
die Schlupfzeitpunkte der Geschlechter mit zunehmender Konzentration sukzessive annä-
herten. 
 
Der Anteil der unfruchtbaren Eigelege reichte von 14,9 − 36,6% (Abbildung 3.7C). Bei einer 
Konzentration von 9 µg EE2/kg war dieser mit 14,9% signifikant geringer (p < 0,05) als in 
der Kontrolle mit 36,6%. Mit Ausnahme der niedrigsten Konzentration gab es generell mehr 
fruchtbare Gelege pro Weibchen als in der Kontrolle (Abbildung 3.7D). Das Trockengewicht 
  46der Männchen lag bei 0,356 − 0,381 mg und das der Weibchen bei 0,392 − 0,467 mg (Abbil-
dung 3.7E). Generell waren die exponierten Männchen schwerer als in der Kontrolle. Die 
Populationswachstumsraten (PWR) lagen bei 1,24 − 1,33 d
-1 (Abbildung 3.7F). Bei 9 und bei 
243 µg EE2/kg war die PWR mit 1,33 d
-1 signifikant höher (p < 0,05 bzw. p < 0,01) im Ver-
gleich zur Kontrolle (1,24 d
-1). Aufgrund der nicht-monotonen Konzentrations-Wirkungs-
Beziehungen konnten keine ECx-Werte berechnet werden. 







































































































































































Abb. 3.7: Ergebnisse aus dem Lebenszyklustest mit Chironomus riparius und 17α-Ethinylöstradiol. A) 
Mortalität [%], B) Mittlerer Schlupfzeitpunkt [d], C) Anzahl der Gelege, D) Fruchtbare Gelege pro 
Weibchen, E) Trockengewicht [mg] und F) Populationswachstumsrate λ [d
-1]. Dargestellt sind die 
Mittelwerte plus Standardfehler, * p < 0,05, ** p < 0,01. 
  473.1.5 Insektizide 
 
Methopren  
Bei allen untersuchten Parametern, außer beim Trockengewicht der Mücken, gab es keine 
signifikanten Unterschiede zwischen der Kontrolle und der Lösemittelkontrolle. Deshalb 
wurden die Kontrolle und Lösemittelkontrolle zusammengefasst.  
 
Die Mortalität beim Lebenszyklustest mit Methopren (MP) lag zwischen 7,0 und 27,2%. Bei 
allen Konzentrationen, außer bei 18 µg MP/kg, war die Mortalität signifikant erhöht (2, 6, 
162 µg/kg) oder erniedrigt (54 µg/kg) im Vergleich zur Kontrolle (p < 0,05). Die mittleren 
Schlupfzeitpunkte (EmT50) der Männchen lagen zwischen 17,2 und 18,0 Tagen und bei den 
Weibchen zwischen 18,7 und 19,8 Tagen. Bei den drei niedrigsten Konzentrationen schlüpf-
ten die Weibchen früher als in der Kontrolle, die Ergebnisse waren aber nicht signifikant. 
Bei den Männchen zeigte sich, dass bei einer Exposition gegenüber Methopren der mittlere 
Schlupfzeitpunkt generell früher als in der Kontrolle war, aber auch hier waren keine Signi-
fikanzen zu berechnen. Auffällig ist die Tatsache, dass es bei der höchsten Konzentration 
(162 µg MP/kg) signifikant mehr Schlupfunfälle und tote Puppen (3,8; p < 0,001) gab als bei 
der Kontrolle (0,4).  
 
Die Eigelege hatten durchschnittlich 317 − 429 Eier. Ab einer Konzentration von 6 µg/kg 
zeigte sich ein nicht-signifikanter Trend zu kleineren Gelegen bei steigenden Konzentratio-
nen. Der Anteil unfruchtbarer Eigelege reichte von 19,2 bis 61,5%. Bei 162 µg MP/kg war 
dieser prozentuale Anteil (61,5%) signifikant größer (p < 0,01) als in der Kontrolle (27,0%). 
Das Gewicht der männlichen Mücken lag bei 0,328 − 0,392 mg. Bei einer Konzentration von 
6 µg MP/kg waren die Männchen mit 0,382 mg TG signifikant schwerer (p < 0,05) als bei der 
Kontrolle. Die Weibchen waren schwerer mit einem Gewicht von 0,568 − 0,670 mg TG. Ge-
nerell waren die Männchen nach einer Exposition gegenüber Methopren schwerer als die 
der Kontrolle und die Weibchen leichter.  
 
Die Populationswachstumsraten (PWR) lagen zwischen 0,74  d
-1  und 1,31  d
-1. Bei 6 und 
162 µg MP/kg war die PWR geringer (1,04 d
-1 bzw. 0,74 d
-1) als in der Kontrolle (1,25 d
-1). 
Durch die hohe Standardabweichung (bedingt durch den Ausfall von Replikaten) war dieses 
Ergebnis nicht signifikant. Bei den anderen Konzentrationen waren die PWR leicht höher 
als bei der Kontrolle. Aufgrund der nicht-monotonen Konzentrations-Wirkungs-Beziehungen 
konnten keine ECx-Werte berechnet werden.  
 
 
  48Luteolin 
Bei allen untersuchten Parametern, außer beim Trockengewicht der Männchen, der Morta-
lität und der Zahl der fruchtbaren Gelege, gab es keine signifikanten Unterschiede zwi-
schen der Kontrolle und der Lösemittelkontrolle. Deshalb wurden bei diesen Parametern 
die Kontrolle und Lösemittelkontrolle zusammengefasst.  
 
Die Mortalität beim Lebenszyklustest mit Luteolin (LU) lag zwischen 7,0 und 31,0%. Bei 
2 µg LU/kg war die Mortalität signifikant geringer (7,0%; p < 0,001) als die Kontrollmortali-
tät (27,0%). Die mittleren Schlupfzeitpunkte (EmT50) der Männchen lagen zwischen 21,4 
und 23,2 Tagen und bei den Weibchen zwischen 25,2 und 27,6 Tagen. Zwischen der EmT50 
der Männchen und Weibchen der Kontrolle lagen 3,82 Tage, dies ist aber vergleichbar mit 
dem Schlupfabstand bei den exponierten Mücken. Die exponierten Weibchen schlüpften ab 
einer Konzentration von 6 µg LU/kg signifikant später als die Kontrolle, bei den Männchen 
war der verzögerte Schlupf nur in der niedrigsten und in der höchsten Konzentration signi-
fikant. Bei der höchsten Konzentration (162 µg LU/kg) schlüpften sowohl die Männchen als 
auch die Weibchen durchschnittlich etwa 2 Tage später (p < 0,01).  
 
Die Zahl der Gelege pro Konzentration lag zwischen 29 und 39. Ab einer Konzentration von 
18 µg LU/kg nahm die Zahl der Gelege im Vergleich zur Kontrolle (37) stetig bis auf 29 ab. 
Aufgrund der Tatsache, dass nur ein Reproduktionsbecken pro Konzentration eingesetzt 
wurde, konnten keine statistischen Berechnungen zur Überprüfung der Signifikanz durchge-
führt werden. Das Trockengewicht der männlichen Mücken lag zwischen 0,359 und 
0,420 mg und das der Weibchen bei 0,471 − 0,655 mg TG. In den niedrigen Konzentrationen 
waren die Männchen leichter und ab einer Konzentration von 54 µg LU/kg schwerer im Ver-
gleich zur Kontrolle. Bei 18  µg  LU/kg waren die Männchen mit durchschnittlich 
0,359 mg TG signifikant leichter (p < 0,01) als die männlichen Mücken der Kontrolle mit 
0,402 mg TG. Bei 54 µg/kg war der Anteil der Weibchen signifikant erniedrigt (p < 0,05). 
Insgesamt hatte die Exposition gegenüber Luteolin keine Effekte auf die Populationswachs-
tumsrate. Aufgrund der nicht-monotonen Konzentrations-Wirkungs-Beziehungen konnten 






Die Ergebnisse der Analytik von Cadmium sind in Tabelle 3.2 aufgeführt. Die nominalen 
Testkonzentrationen von Cadmium (Cd) waren 0,15 − 2,4 mg/kg. Die gemessenen Konzen-
  49trationen waren immer geringer als die nominalen Konzentrationen, mit Wiederfindungsra-
ten von 41,3% in der höchsten und 80% in der niedrigsten Konzentration. 
 







Kontrolle <  0,05  - 
0,15 0,12  80 
0,3 0,23  76,7 
0,6 0,46  76,7 
1,2 0,89  74,2 
2,4 0,99  41,3 
 
Die Mortalitäten betrugen 1 − 12% und waren mit 12% bei 0,15 und 1,2 mg Cd/kg signifikant 
höher (p  <  0,05) als in der Kontrolle (5%). Die mittleren Schlupfzeitpunkte (EmT50) der 
Männchen lagen zwischen 17,4 und 18,5 Tagen und bei den Weibchen zwischen 19,2 und 
22,3 Tagen. Der Schlupf war bei den Männchen bei einer Exposition gegenüber Cadmium 
leicht verzögert. Ab der Konzentration von 0,3 mg Cd/kg schlüpften auch die weiblichen 
Mücken später; diese Verzögerung war bei 1,2  mg  Cd/kg (22,0  d; p  <  0,05) und bei 
2,4 mg Cd/kg (22,3 d; p < 0,01) signifikant im Vergleich zum Schlupfzeitpunkt der Weib-
chen der Kontrolle (20,0 d).  
 
Die Eigelege hatten durchschnittlich 374 − 494 Eier. In den beiden niedrigsten Konzentrati-
onen waren die Eigelege mit 494 bzw. 486 Eiern signifikant größer (p < 0,05) als die der 
Kontrolle mit 374 Eiern. Der Anteil unfruchtbarer Eigelege lag im Bereich von 25,0 − 60,7%. 
Die Mücken produzierten 0,56  −  1,29 Gelege pro Weibchen, wobei die Mücken bei 
1,2 mg Cd/kg signifikant weniger Gelege (0,56; p < 0,05) produzierten als in der Kontrolle 
(0,96). Die Zahl der fruchtbaren Gelege pro Weibchen reichte von 0,25  − 0,81.  Bei 
1,2  mg  Cd/kg war die Zahl mit 0,25 signifikant geringer (p  <  0,01) als in der Kontrolle 
(0,81). Der Weibchenanteil reichte von 38,4% in der Kontrolle bis 55,6% bei einer Konzent-
ration von 0,6 mg Cd/kg. Dieser Unterschied war leicht signifikant (p < 0,05).  
 
Die Darstellung des Gewichts der exponierten Weibchen zeigte eine umgekehrte U-Form. 
Generell waren die Weibchen mit 0,535 − 0,628 mg Cd/kg schwerer als die Kontrolle (0,505 
mg Cd/kg). Jedoch waren diese Unterschiede nicht signifikant. Das Gewicht der Männchen 
lag bei 0,316 − 0,370 mg Cd/kg; nur bei 0,15 mg Cd/kg waren die Männchen signifikant 
schwerer als die Kontrolle (p < 0,001). Die PWR lagen bei 1,21 − 1,30 d
-1 und zeigten keine 
signifikanten Unterschiede zwischen der Kontrolle und den Behandlungsgruppen. Aufgrund 
der nicht-monotonen Konzentrations-Wirkungs-Beziehungen war die Berechnung von ECx-
  50Werten nicht möglich. Nur für den mittleren Schlupfzeitpunkt der Weibchen war eine EC50 




Die Ergebnisse der Analytik von Blei sind in Tabelle 3.3 aufgeführt. Die nominalen Testkon-
zentrationen von Blei waren im Bereich von 0,65  −  65  mg/kg. Bei 0,65; 3,25 und 
6,5 mg Pb/kg (Nominalkonzentration) war laut Analytik mehr Blei im Sediment als auf Basis 
der Nominalkonzentration erwartet wurde. Bei 32,5 und 65 mg Pb/kg (Nominalkonzentra-
tion) waren nur 58,2 bzw. 66,2% der Nominalkonzentration an Blei im Sediment enthalten. 
Abzüglich der gemessenen Kontrollkonzentration war nur bei 3,25 mg/kg mehr Blei im Se-
diment als nominell dotiert wurde. 
 
Tab. 3.3: Gemessene Bleikonzentrationen in mg/kg TG. Die Konzentrationen  







Kontrolle 2,4  - 
0,65  3,0 (0,6)  461,5 (92,3) 
3,25  5,9 (3,5)  181,5 (107,7) 
6,5  7,6 (5,2)  116,9 (80,0) 
32,5 18,9  (16,5) 58,2  (50,8) 
65 43,0  (40,6)  66,2 (62,5) 
 
Die Mortalität (Abbildung 3.8A) lag zwischen 0 und 12% und war mit 12% bei 6,5 mg Pb/kg 
signifikant höher (p  <  0,05) als bei der Kontrolle (4%). Die mittleren Schlupfzeitpunkte 
(EmT50) der Männchen betrugen zwischen 16,6 und 17,6 Tagen und bei den Weibchen zwi-
schen 18,3 und 19,3 Tagen (Abbildung 3.8B). Durch die großen Schwankungen innerhalb der 
Behandlungsgruppen konnten keine signifikanten Unterschiede festgestellt werden.  
 
Eine Exposition gegenüber Blei hatte keinen eindeutigen Effekt auf die Größe der Eigelege 
(Abbildung 3.8C). Die Zahl der fruchtbaren Gelege pro Weibchen nahm bis zu einer Kon-
zentration von 6,5 mg Pb/kg ab und stieg dann wieder bis zu der höchsten Konzentration 
(65 mg Pb/kg) an (Abbildung 3.8D). Der Anteil unfruchtbarer Eigelege reichte von 23,1% in 
der Kontrolle bis 50,0% bei einer Konzentration von 6,5 mg Pb/kg (Abbildung 3.8E). Der 
erhöhte Anteil unfruchtbarer Gelege war signifikant größer als in der Kontrolle (p < 0,01).  
 
Das Trockengewicht der Männchen lag bei 0,330 − 0,359 mg (Abbildung 3.8F). Die Männ-
chen waren bei 0,65  mg  Pb/kg mit 0,330  mg  TG signifikant leichter (p  <  0,01) und bei 
  516,5 mg Pb/kg  mit  0,381 mg TG  signifikant  schwerer  (p < 0,05)  als  die  der  Kontrolle 
(0,356 mg TG). Die Weibchen waren schwerer mit 0,427 − 0,540 mg TG (Abbildung 3.8F). 
Bis zu einer Konzentration von 32,5 mg Pb/kg waren die Weibchen tendenziell schwerer als 
die Kontrolle. Eine Exposition gegenüber Blei hatte keinen Effekt auf die Populations-
wachstumsraten, die im Bereich von 1,28 − 1,32 d
-1 lagen. Aufgrund der nicht-monotonen 
Konzentrations-Wirkungs-Beziehungen konnten keine ECx-Werte berechnet werden.  































































































































































Abb. 3.8: Ergebnisse aus dem Lebenszyklustest mit Chironomus riparius und Blei. A) Mortalität [%], 
B) Mittlerer Schlupfzeitpunkt [d], C) Gelegegröße, D) Fruchtbare Gelege pro Weibchen, E) Anzahl 
der Gelege und F) Trockengewicht [mg]. Dargestellt sind die Mittelwerte plus Standardfehler, 
* p < 0,05, ** p < 0,01. 
 
  523.1.7 Industriechemikalien 
 
4-Nonylphenol 
Bei allen untersuchten Parametern, außer beim Trockengewicht und dem Geschlechterver-
hältnis, gab es keine signifikanten Unterschiede zwischen der Kontrolle und der Lösemit-
telkontrolle und diese wurden deshalb als Lösemittelkontrolle zusammengefasst.  
 
Die Mortalität im Versuch mit 4-Nonylphenol (NP) lag zwischen 7,0 und 15,0% und zeigte 
keine signifikanten Unterschiede zwischen den exponierten Mücken und der Kontrolle. Die 
mittleren Schlupfzeitpunkte (EmT50) der Männchen lagen zwischen 16,8 und 17,4 Tagen 
und bei den Weibchen zwischen 18,7 und 19,8 Tagen. Eine Exposition gegenüber NP führte 
bei den Weibchen zu nicht-signifikant früheren Schlupfzeitpunkten, wohingegen bei den 
Männchen keine Effekte auftraten. Alle Eigelegeparameter (Zahl der Gelege, Fruchtbarkeit 
der Gelege und fruchtbare Gelege pro Weibchen) waren durch die Exposition nicht beein-
flusst, nur bei 0,4 mg NP/kg waren die Gelege signifikant größer (499 Eier; p < 0,05) als in 
der Lösemittelkontrolle (398 Eier). Die Zahl der (fruchtbaren) Gelege pro Weibchen war 
mit 0,658  − 0,884  (0,412 −  0,584) nicht signifikant verschieden von der Kontrolle (0,903 
bzw. 0,622). Das Trockengewicht der männlichen Mücken lag bei 0,331 − 0,346 mg, und bei 
10 mg NP/kg waren die Männchen signifikant leichter als in der Kontrolle (p < 0,05). Die 
Weibchen waren schwerer mit einem Gewicht von 0,505 − 0,670 mg TG. Die exponierten 
Weibchen waren tendenziell leichter als in der Kontrolle. Eine Exposition gegenüber NP 
hatte keinen Effekt auf die Populationswachstumsrate, die im Bereich von 1,26 − 1,29 d
-1 
lag. Aufgrund der nicht-monotonen Konzentrations-Wirkungs-Beziehungen konnten keine 




Der Lebenszyklustest mit 4-tert-Octylphenol (OP) wurde von Maren Heß durchgeführt und 
die erhobenen Daten zur Verfügung gestellt. Bei allen untersuchten Parametern, abgese-
hen vom Schlupfzeitpunkt der Weibchen, gab es keine signifikanten Unterschiede zwischen 
der Kontrolle und der Lösemittelkontrolle. Deshalb wurden bei diesen Parametern die Kon-
trolle und Lösemittelkontrolle zusammengefasst. Die untersuchten Konzentrationen reich-
ten von 0,08 − 50 mg/kg. Die Mortalität lag zwischen 12,5 und 31,3%. Ab 0,4 mg OP/kg war 
die Mortalität höher als bei der Kontrolle und sank dann bis 50 mg OP/kg stetig. Die Morta-
lität bei 0,4 mg OP/kg (31,3%) war signifikant erhöht im Vergleich zur Kontrolle (17,5%; 
p < 0,05). Die mittleren Schlupfzeitpunkte (EmT50) der Männchen lagen zwischen 19,2 und 
20,7 Tagen und bei den Weibchen zwischen 22,0 und 24,2 Tagen. Obwohl die Weibchen bei 
  530,4 mg OP/kg etwa 2 Tage früher schlüpften als in der Kontrolle (23,9 d), war dieser Un-
terschied nicht signifikant. Bei den Männchen hatte OP keinen Effekt auf die EmT50, und 
bei beiden Geschlechtern waren die Schwankungen innerhalb der Replikate einer Konzen-
tration relativ groß. Auf die Gelegeparameter hatte eine Exposition mit OP keinen Effekt, 
obwohl die Gelege (359 − 395 Eier) generell kleiner als in der Kontrolle (402 Eier) waren. 
Die Zahl der (fruchtbaren) Gelege pro Weibchen war mit 0,61 − 1,09 (0,37 − 0,87) nicht 
signifikant verschieden von der Kontrolle (1,04). Bei 0,4 mg OP/kg gab es verglichen mit 
der Kontrolle weniger unfruchtbare Gelege, aber wie auch bei 0,8 mg/kg mit mehr un-
fruchtbaren Gelegen war der Unterschied nicht signifikant. Eine Exposition gegenüber OP 
hatte keinen Effekt auf die Populationswachstumsrate, die im Bereich von 1,19 − 1,22 d
-1 
lag. Aufgrund der nicht-monotonen Konzentrations-Wirkungs-Beziehungen konnten keine 






Die vergleichende Darstellung der Ergebnisse von Carbamazepin (CBZ) und Fluoxetin (FX) in 
Abbildung 3.9 zeigt, dass die Mortalität bei CBZ in der höchsten Konzentration (K5) und in 
der mittleren Konzentration von FX signifikant erhöht war (Abbildung 3.9A). Bei der mittle-
ren CBZ- und bei der niedrigsten FX-Konzentration ist die Mortalität signifikant niedriger. 
Zu beachten ist aber, dass die Konzentrationen von Fluoxetin geringer als die von Carba-
mazepin sind. Der Abstand zwischen den Schlupfzeitpunkten der Männchen und den Weib-
chen war bei Fluoxetin größer als bei Carbamazepin (Abbildung 3.9B), was sich aber nicht 
in der Anzahl der Gelege pro Weibchen niederschlug. Die Effekte der Substanz auf das Ge-
wicht der Weibchen waren bei beiden Substanzen gegenläufig (Abbildung 3.9C). In den 
ersten vier Konzentrationen waren die gegenüber CBZ exponierten Mücken leichter im Ver-
gleich zur Kontrolle, und in der höchsten Konzentration wieder etwa so schwer wie in der 
Kontrolle. Bei den gegenüber Fluoxetin exponierten Mücken war dies genau umgekehrt. Die 
Zahl der fruchtbaren Gelege pro Weibchen war bei FX höher als bei CBZ (Abbildung 3.9D). 
Die Eigelege der gegenüber CBZ exponierten Mücken waren größer als bei Fluoxetin und 
zeigten in der Darstellung eine umgekehrte U-Form mit den größten Eigelegen in den mitt-
leren Konzentrationen (Abbildung 3.9E). Bei der Betrachtung der Populationswachstumsra-
te (Abbildung 3.9F) ist festzustellen, dass die Wachstumsrate bei der mittleren FX-
Konzentration signifikant und in der höchsten CBZ-Konzentration deutlich erniedrigt war 
(zur Signifikanz siehe auch Kapitel 3.1.2). 
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Abb. 3.9: Vergleichende Darstellung der Ergebnisse einer Exposition von Chironomus riparius gegen-
über Psychopharmaka. Die Konzentrationen (K1-K5) für Carbamazepin (CBZ) sind 0,6; 1,3; 2,5; 5 und 
10 mg/kg und für Fluoxetin (FX) 0,2; 0,4; 0,9; 2,3 und 5,9 mg/kg. M = Männchen, W = Weibchen. 0 = 
(zusammengefasste) Kontrolle. Dargestellt sind die Mittelwerte plus Standardfehler, * p < 0,05, ** p 
< 0,01, *** p < 0,001, n = 5. 
 
  55Pestizide 
Die vergleichende Darstellung der Ergebnisse von Endosulfan (ES) und Tributylzinn (TBT) in 
Abbildung 3.10 zeigt, dass beide Substanzen signifikante, aber vernachlässigbare Effekte 
auf die Mortalität hatten (Abbildung 3.10A). Zu beachten ist aber, dass die beiden niedrigs-
ten Konzentrationen von Endosulfan geringer als die von TBT sind, und dass die höchste ES-
Konzentration sehr viel höher ist als die von TBT. Der Abstand zwischen den Schlupfzeit-
punkten der Männchen und Weibchen war bei ES deutlich größer als bei TBT (Abbildung 
3.10B). Im Vergleich zur Exposition mit Endosulfan hatte TBT stärkere Effekte auf das Ge-
wicht der Männchen, mit signifikant leichteren Männchen in den beiden höchsten Konzent-
rationen (Abbildung 3.10C). Der größere Abstand der EmT50 bei den gegenüber ES exponier-
ten Tiere schien keine Effekte auf die Eigelegeparameter zu haben (Abbildung 3.10D und 
3.10E). Eine Exposition der Mücken führte bei beiden Substanzen zu einer verringerten An-
zahl an fruchtbaren Gelegen pro Weibchen. Beide Substanzen führten zu einer Verringe-




Die vergleichende Darstellung der Ergebnisse von 17α-Methyltestosteron (MET) und 17α-
Ethinylöstradiol (EE2) in Abbildung 3.11 zeigt, dass beide Substanzen ähnliche, aber keine 
negativen Effekte auf die Mortalität hatten (Abbildung 3.11A). Das Emergenzmuster der 
Männchen und Weibchen war, wie bei der Mortalität, für beide Substanzen ähnlich (Abbil-
dung 3.11B). Der Schlupfabstand zwischen den Geschlechtern war bei MET viel geringer als 
bei EE2. Die männlichen Mücken reagierten im Vergleich zu EE2 empfindlicher auf eine Ex-
position gegenüber MET und waren in den drei höchsten Konzentrationen signifikant leich-
ter als in der Kontrolle (Abbildung 3.11C). Die Effekte auf das Trockengewicht waren bei 
MET genau gegenläufig zu den Effekten, die durch eine EE2-Exposition induziert wurden. 
Eine Exposition gegenüber MET führte zu deutlich mehr fruchtbaren Eigelegen pro Weib-
chen als die Exposition gegenüber EE2 (Abbildung 3.11D). Aufgrund der hohen Standardab-
weichungen gab es bei der Eigelegegröße (Abbildung 3.11E) keine signifikanten Unterschie-
de zur Kontrolle. Mit zunehmender EE2-Konzentration werden die Eigelege tendenziell grö-
ßer, wohingegen sie bei höheren MET-Konzentrationen (27 und 81 µg/kg) kleiner als die 
Kontrolle sind. Die Populationswachstumsraten der exponierten Mücken waren deutlich 
höher als die der Kontrolle, mit wiederum höheren, signifikanten Effekten bei allen Kon-
zentrationen von Methyltestosteron sowie bei 9 und 243 µg EE2/kg (Abbildung 3.11F). 




















































































































































































Abb. 3.10: Vergleichende Darstellung der Ergebnisse einer Exposition von Chironomus riparius ge-
genüber Pestiziden. Die Konzentrationen (K1-K5) für Tributylzinn (TBT) sind 50; 80; 100; 120 und 
160 µg/kg und für Endosulfan (ES) 4,5; 15; 45; 150 und 450 µg/kg. M = Männchen, W = Weibchen. 0 = 
(zusammengefasste) Kontrolle. Dargestellt sind die Mittelwerte plus Standardfehler, * p < 0,05, ** p 




























































































































































































Abb. 3.11: Vergleichende Darstellung der Ergebnisse einer Exposition von Chironomus riparius ge-
genüber synthetischen Hormonen (EE2 = 17α-Ethinylöstradiol, MET = 17α-Methyltestosteron). M = 
Männchen, W = Weibchen. Dargestellt sind die Mittelwerte plus Standardfehler, *  p  <  0,05, 






  58Insektizide 
Die vergleichende Darstellung der Ergebnisse von Methopren (MP) und Luteolin (LU) in Ab-
bildung 3.12 zeigt, dass beide Substanzen geringe Effekte auf die Mortalität hatten (Abbil-
dung 3.12A). Die Substanzeffekte auf die Mortalität waren bei beiden Substanzen gegen-
läufig.  




















































































































































































Abb. 3.12: Vergleichende Darstellung der Ergebnisse einer Exposition von Chironomus riparius ge-
genüber Insektiziden (LU = Luteolin, MP = Methopren). M = Männchen, W = Weibchen. Dargestellt 
sind die Mittelwerte plus Standardfehler, * p < 0,05, ** p < 0,01, *** p < 0,001, n = 5. 
 
  59In den zwei niedrigsten MP-Konzentrationen und in der höchsten Konzentration war die 
Mortalität gegenüber der Kontrolle erhöht, bei 18 und 64 µg MP/kg auf oder unter Kon-
trollniveau. Bei der Exposition gegenüber Luteolin war dies umgekehrt. Die Emergenz im 
Versuch mit Luteolin war generell später als bei Methopren (Abbildung 3.10B), der Schlupf-
zeitpunkt der beiden Geschlechter war aber bei Methopren nicht sehr unterschiedlich. Die 
Effekte der beiden Insektiziden auf das Trockengewicht der männlichen Mücken waren ver-
gleichbar (Abbildung 3.12C). Die Mücken, die gegenüber MP exponiert wurden, produzier-
ten im Vergleich zu Luteolin weniger fruchtbare Eigelege pro Weibchen, das Effektmuster 
war bei beiden Substanzen wiederum gleich (Abbildung 3.12D). Bei den beiden höchsten 
MP-Konzentrationen waren die Eigelege kleiner als die der Kontrolle und auch kleiner als 
bei Luteolin (Abbildung 3.12E). Abgesehen von der höchsten MP-Konzentration waren die 




Die vergleichende Darstellung der Ergebnisse von Blei (Pb) und Cadmium (Cd) in Abbildung 
3.13 zeigt, dass beide Substanzen vernachlässigbare Effekte auf das Überleben hatten (Ab-
bildung 3.13A). Die Substanzeffekte auf die Mortalität waren bei beiden Substanzen gegen-
läufig. In den zwei niedrigsten Cd-Konzentrationen und in der zweithöchsten Konzentration 
war die Mortalität gegenüber der Kontrolle erhöht, und bei 0,6 und 1,2 mg Cd/kg war die 
Mortalität auf Kontrollniveau. Bei der Exposition gegenüber Blei war dies umgekehrt. Zu 
beachten ist aber, dass die Konzentrationen von Cadmium geringer als die von Blei waren. 
Verglichen mit dem Bleiversuch schlüpften die Mücken im Cadmiumversuch später (Abbil-
dung 3.13B). Die Schlupfzeitpunkte der gegenüber Blei exponierten Männchen und Weib-
chen lagen recht nah beieinander, erst in der höchsten Konzentration vergrößerte sich der 
Abstand. Bei Cadmium vergrößerte sich der Abstand zwischen der EmT50 der beiden Ge-
schlechter mit zunehmender Konzentration schon ab 0,3 mg/kg. Höhere Metallkonzentra-
tionen verringerten die Zahl der fruchtbaren Gelege pro Weibchen gegenüber der Kontrol-
le, mit einem signifikanten Unterschied bei der zweithöchsten Cd-Konzentration (Abbil-
dung 3.13C). Die Effekte der Schwermetalle auf die Mücken waren bezogen auf das Ge-
wicht der Weibchen ähnlich (Abbildung 3.13D). Die Mücken reagieren anscheinend emp-
findlicher auf Blei (geringeres Gewicht). Im Vergleich zu Blei schien Cadmium einen för-
dernden Effekt auf die Eigelegegröße zu haben, jedoch ist auffällig, dass die Eigelege der 
Kontrolle deutlich kleiner als die der Kontrolle aus dem Bleiversuch waren (Abbildung 
3.13E). Bezogen auf die Populationswachstumsrate gab es auch keine größeren Unterschie-
de zwischen Cadmium und Blei (Abbildung 3.13F). In der zweithöchsten Konzentration im 
Cadmiumversuch war die PWR leicht erniedrigt. 











































































































































































Abb. 3.13: Vergleichende Darstellung der Ergebnisse einer Exposition von Chironomus riparius ge-
genüber Schwermetallen (Pb = Blei, Cd = Cadmium). M = Männchen, W = Weibchen. Die Konzentra-
tionen (K1-K5) für Pb sind 0,65; 3,25; 6,5; 32,5 und 65 mg/kg und für Cd 0,15; 0,3; 0,6; 1,2 und 2,4 
mg/kg. Dargestellt sind die Mittelwerte plus Standardfehler, * p < 0,05, ** p < 0,01, *** p < 0,001, 






  61Industriechemikalien 
Der Vergleich der Ergebnisse von 4-Nonylphenol (NP) und 4-tert-Octylphenol (OP) zeigt, 
dass beide Substanzen vernachlässigbare Effekte auf das Überleben hatten (Abbildung 
3.14A). Die Emergenz bei OP war generell später als bei NP (Abbildung 3.14B), die EmT50 
der beiden Geschlechter lag aber bei NP dichter zusammen als bei OP. 































































































































































Abb. 3.14: Vergleichende Darstellung der Ergebnisse einer Exposition von Chironomus riparius ge-
genüber Industriechemikalien (NP = 4-Nonylphenol, OP = 4-tert-Octylphenol). M = Männchen, W = 
Weibchen. Dargestellt sind die Mittelwerte plus Standardfehler, * p < 0,05, n = 4-5. 
 
  62Beide Substanzen hatten keine Effekte auf das Geschlechterverhältnis (Abbildung 3.14C). 
Bei Konzentrationen von 2 bis 50 mg/kg produzierten die Weibchen ähnlich viele fruchtba-
re Gelege (Abbildung 3.14D).Die Eigelege waren nach einer Exposition gegenüber NP größer 
als in der Kontrolle, bei OP jedoch kleiner (Abbildung 3.14E). Die Exposition gegenüber OP 








26 Klone, die nach der Datenbankrecherche für 25 Gene stehen, wurden bei den Chi-
ronomus-Larven nach einer Exposition gegenüber 50 µg Sn/kg differentiell reguliert (min-
destens 1,8-fach gegenüber der Kontrolle). Davon waren zwölf Gene überexprimiert, zwölf 
wurden reprimiert, und die NADH-Dehydrogenase Untereinheit 5 zeigte sowohl eine Über-
expression als auch eine Repression. Für fünf Gene fand sich bei der Annotationssuche kei-
ne Übereinstimmung mit in der Datenbank hinterlegten Sequenzen. Von diesen fünf waren 
drei überexprimiert. In Tabelle 3.4 sind die Ergebnisse der Proteinrecherche mit den biolo-
gischen Prozessen und den molekularen Funktionen aufgeführt. Der Großteil der Gene, die 
beim Zellwachstum, Proteinmetabolismus oder auch beim Sauerstofftransport eine Rolle 
spielen, wurden überexprimiert (Tabelle 3.4). Die Gene der Signaltransduktion, der DNA-
Synthese und des Energiemetabolismus wurden überwiegend reprimiert. Die meisten Prote-
ine mit einem sicheren Erwartungswert (E > 10
-10) spielen im Energiestoffwechsel (26,3%) 





Eine Exposition gegenüber 2,5 mg Pb/kg führte bei den Larven zu der differentiellen Ex-
pression von insgesamt 24 Klonen (17 Gene) stehen. Davon zeigten 13 Gene eine Überex-
pression, fünf wurden reprimiert (Tabelle 3.5). Für zwei Gene fand sich bei der Annota-
tionssuche keine Übereinstimmung mit in der Datenbank hinterlegten Sequenzen, und bei 
drei weiteren war der Erwartungswert zu gering. Mit einer Ausnahme wurden alle Proteine 
mit unbekannter Funktion exprimiert, auch alle Globine zeigten eine Überexpression. Der 
am häufigsten beeinflusste biologische Prozess der Proteine mit einem sicheren Erwar-
tungswert ist der Sauerstofftransport (57,9%). 
  63Tab. 3.4: Differentiell exprimierte Gene von Chironomus riparius bei Exposition gegenüber Tributylzinn. Die Spalte „Gen“ enthält die funktionelle Annota-
tion aufgrund der vorhergesagten Ähnlichkeit, „Taxon“ den Organismus mit der höchsten Sequenzähnlichkeit des Proteins. 
ID  Gen  Taxon  E-Wert  Expression  Biologischer Prozess  Molekulare Funktion 






06_D06  CG30463-PA, Isoform A  Drosophila melano-
gaster  2·10
-42 ↑  Proteinmetabolismus    Glykolysierung














C1_2_12_G05  ATP Synthase f0 Unterein-
heit    1·10
-32 ↓  Energiemetabolismus  ATP-Synthese verbun-
dener Elektronentransport 
E5_1_06/1_A11 
60S Ribosomales  
Protein L23 
A. aegypti  1·10
-65 ↓  Proteinmetabolismus 
RNA-Bindung, strukturel-
ler Konstituent der Ribo-
some, Translation 









Ctenocephalides felis  0,016  ↓  Chitinmetabolismus    Chitinbindung
F3_1_01_D09        Esterase   3·10
-11 ↑  Energiemetabolismus Hydrolyse
F3_1_03_C04  UDP-Glykolyse-
Pyrophosphorylase  A. aegypti  2·10
-70 ↓  Energiemetabolismus    Glykogensynthese
M5_1_09/1_A05    Globin  CTT-VI C. riparius  1·10






 Tab. 3.4: Differentiell exprimierte Gene von Chironomus riparius bei Exposition gegenüber Tributylzinn. Die Spalte „Gen“ enthält die funktionelle Annota-
tion aufgrund der vorhergesagten Ähnlichkeit, „Taxon“ den Organismus mit der höchsten Sequenzähnlichkeit des Proteins. (Fortsetzung) 
ID  Gen  Taxon  E-Wert  Expression  Biologischer Prozess  Molekulare Funktion 
M5_1_09/1_A06  CG34398-PA, Isoform A  D. melanogaster  1,5  ↓  Unbekannt      Unbekannt
M5_1_10/1_E02  Kalziumtransportierende 
ATPase (Kalziumpumpe)  A. aegypti  5·10




M5_1_10/1_E04    Kutikulaprotein  ACP65A D. melanogaster  7·10




Pb2_3_11_E09    Globin  CTT-VIIB-6 C. riparius  1·10
-51 ↑  Sauerstofftransport  Sauerstoffbindung, Eisen-
ionbindung, Hämtransport 
Pb2_3_18_B05  Globin CTT-VIIB-5/CTT-
VIIB-9  C. riparius  3·10
-42 ↑  Sauerstofftransport  Sauerstoffbindung, Eisen-
ionbindung, Hämtransport 
Pb2_3_19_E01    Globin  CTT-VIII C. riparius  2·10
-81 ↑  Sauerstofftransport  Sauerstoffbindung, Eisen-
ionbindung, Hämtransport 
TBT50_02_D01  Ecdysteronkontrolliertes 
Gen I-18c  C. tentans  1·10
-30 ↑  Unbekannt      Unbekannt
TBT50_04_H05  Endopeptidase vom Serin-
typ (Chymotrypsin)  A. aegypti  8·10
-66 ↑  Proteinmetabolismus 
Katalysiert Hydrolyse der 
nicht-terminalen 






























 Tab. 3.5: Differentiell exprimierte Gene von Chironomus riparius bei Exposition gegenüber Blei. Die Spalte „Gen“ enthält die funktionelle Annotation auf-
grund der vorhergesagten Ähnlichkeit, „Taxon“ den Organismus mit der höchsten Sequenzähnlichkeit des Proteins. 
ID  Gen  Taxon  E-Wert  Expression  Biologischer Prozess  Molekulare Funktion 
07_A04    IWS1-ähnliches  Protein   4·10
-56 ↑  Transkription 
DNA-abhängige Regulierung der 
Transkription, RNA-
Verlängerung 
07_F06  Ähnlichkeit mit CG3171-PA  Tribolium casta-
neum  3·10
-17 ↓  Signaltransduktion    Transmembranrezeptoraktivität
08_C02  Eukaryotischer Translations-
initiationsfaktor eIF-2-beta  Aedes aegypti  2·10
-32 ↓  Proteinmetabolismus  Translationsinitiierung, Protein-
bindung 





tät, besonders in Muskelzellen 
(Wechselwirkung mit Aktin) 
F3_1_01_B02    RecJ  Exonuclease Pseudomonas fluo-
rescens PfO-1  2·10
-42 ↓  DNA-Metabolismus 
DNA-Reparatur und Rekombina-
tion, Antwort auf Stimulus (en-
dogene DNA-Schäden) 
F3_1_10_F01  Globin CTT-II beta  Chironomus riparius  5·10
-59 ↑  Sauerstofftransport  Sauerstoffbindung, Eisenionbin-
dung, Hämtransport 
M5_1_05_D08  Lysyl-tRNA Synthetase, Iso-
form B 
Drosophila melano-
gaster  3,7  ↑  Proteinmetabolismus  Translation, Nukleotid- und 
ATP-Bindung 
M5_1_05_G02  Clathrin coat-Aufbauprotein 






Pb2_3_02_A12      Hämoglobin A C. riparius  6·10





















 Tab. 3.5: Differentiell exprimierte Gene von Chironomus riparius bei Exposition gegenüber Blei. Die Spalte „Gen“ enthält die funktionelle Annotation auf-
grund der vorhergesagten Ähnlichkeit, „Taxon“ den Organismus mit der höchsten Sequenzähnlichkeit des Proteins. (Fortsetzung) 


























05_H01        Prolinreiches  Protein   1·10
-5 ↓  Unbekannt Unbekannt
04 H07 Plasmid 


















Unbekannt    Unbekannt
06 H03 Plasmid 
M5_1_02_C10 








 3.2.3 Carbamazepin 
 
Die unbekannten differentiell exprimierten Gene nach einer Exposition gegenüber 0,63 
mg/kg Carbamazepin (CBZ) wurden aufgrund der Zahl in einer separaten Tabelle (Tabelle 
3.6) aufgeführt. Bei diesen Genen gab es keine Übereinstimmung mit in den Datenbanken 
hinterlegten Sequenzen. 76,2% der unbekannten Gene zeigten eine Überexpression. 
 
Tab. 3.6: Unbekannte differentiell exprimierte Gene von Chironomus 
riparius bei Exposition gegenüber Carbamazepin. 























In Tabelle 3.7 sind die Ergebnisse der Proteinrecherche (ohne die Gene, deren Sequenz 
nicht verwendbar war) aufgeführt. Vier der nicht verwertbaren Gene wurden überexpri-
miert. 72 Klone (49 Gene) wurden bei den Chironomus-Larven infolge einer Exposition ge-
genüber CBZ differentiell reguliert. 36 Gene zeigten eine Überexpression, elf wurden re-
primiert. Bei Cytochrom b und Alpha-Tubulin wurden einige Klone überexprimiert, andere 
reprimiert, so dass hier keine eindeutigen Aussagen zu treffen sind. Alle Gene, die am Pro-
teinmetabolismus beteiligt sind, waren überexprimiert. Die Gene, die beim Zellwachstum 
eine Rolle spielen, zeigten ein uneinheitliches Bild (Tabelle 3.7). 27,8% der Proteine mit 
einem sicheren Erwartungswert sind am Zellwachstum und dem Zytoskelett und 25% am 
Sauerstofftransport beteiligt. Der Proteinmetabolismus ist mit 16,7% der dritthäufigste 
durch CBZ beeinflusste Prozess. Für weitere 13,9% der Proteine sind die beteiligten biologi-
schen Prozesse und Funktionen unbekannt; diese Proteine wurden überwiegend überexpri-
miert (Tabelle 3.7). 
 
  68Tab. 3.7: Differentiell exprimierte Gene von Chironomus riparius bei Exposition gegenüber Carbamazepin. Die Spalte „Gen“ enthält die funktionelle Annota-
tion aufgrund der vorhergesagten Ähnlichkeit, „Taxon“ den Organismus mit der höchsten Sequenzähnlichkeit des Proteins. 
ID  Gen  Taxon  E-Wert  Expression  Biologischer Prozess  Molekulare Funktion 
05_F08  NADH-Dehydrogenase-
Untereinheit 3 und 5  Chironomus sp.  4·10




ATPase beta-2  
Untereinheit 
Aedes aegypti  4·10
-30 ↑  Energiemetabolismus Natrium-/Kaliumionentransport 
C1_2_06_D04    Globin  CTT-IV C. riparius  2·10
-61 ↓  Sauerstofftransport  Sauerstoffbindung, Eisen-
ionbindung, Hämtransport 
C1_2_06_G03        Spermaprotein  17 C .tentans  1·10
-11 ↑  Signaltransduktion Proteinbindung
C1_2_09_B12  Seneszenz-assoziiertes 
Protein 




toskelett  Katalysiert Schwefeltransfer 
C1_2_10_G08        Hypothetisches  Protein P. yoelii yoelii  0,017  ↓  Unbekannt Unbekannt
E5_1_06/1_G05    Bm  40-Vorstufe A. aegypti  5·10
-28 ↑  Proteinmetabolismus 
Proteinbindung,  
Kalziumionenbindung 
E5_1_06/1_G12    Oxidoreduktase A. aegypti  3·10




E5_1_07/1_E02  Peptidase S1A, Chymo-
trypsin  Anopheles gambiae  0,046  ↑  Proteinmetabolismus 
Katalysiert Hydrolyse der nicht-
terminalen Peptidbindungen in 
Oligo- oder Polypeptide 
M5_1_08/1_A01  40S Ribosomales Protein 
S21  A. aegypti  1·10
-35 ↑  Proteinmetabolismus  RNA-Bindung, struktureller Konsti-






-37 ↑  Energiemetabolismus  ATP-Synthese verbundener Elek-
tronentransport 
M5_1_09/1_F06  Serinprotease-ähnliches 
Protein, Isoform 1  Penaeus monodon  8·10
-3 ↑  Proteinmetabolismus 
Katalysiert Hydrolyse der nicht-
terminalen Peptidbindungen in 
Oligo- oder Polypeptide 









 Tab. 3.7: Differentiell exprimierte Gene von Chironomus riparius bei Exposition gegenüber Carbamazepin. Die Spalte „Gen“ enthält die funktionelle Annota-
tion aufgrund der vorhergesagten Ähnlichkeit, „Taxon“ den Organismus mit der höchsten Sequenzähnlichkeit des Proteins. (Fortsetzung) 
ID  Gen  Taxon  E-Wert  Expression  Biologischer Prozess  Molekulare Funktion 
TBT50_02_G08  Peptidoglykanerkennungs-
protein sc2  A. aegypti  1·10
-38 ↑  Proteinmetabolismus    Immunantwort,  Hydrolase
TBT50_03_C07    Glutathion-S-Transferase A. aegypti  9·10
-48 ↑  Stressmetabolismus  Entgiftung von Xenobiotika 
TBT50_03_C12    Globin-II  beta C. riparius  1·10
-31 ↓  Sauerstofftransport  Sauerstoffbindung, Eisenion-
bindung, Hämtransport 
TBT50_04_H05  Endopeptidase vom Serin-
typ (Chymotrypsin)  A. aegypti  8·10
-66 ↑  Proteinmetabolismus 
Katalysiert Hydrolyse der 
nicht-terminalen Peptidbin-




































































































 Tab. 3.7: Differentiell exprimierte Gene von Chironomus riparius bei Exposition gegenüber Carbamazepin. Die Spalte „Gen“ enthält die funktionelle Annota-
tion aufgrund der vorhergesagten Ähnlichkeit, „Taxon“ den Organismus mit der höchsten Sequenzähnlichkeit des Proteins. (Fortsetzung) 




















































































 3.2.4 Fluoxetin 
 
Die unbekannten differentiell exprimierten Gene nach einer Exposition gegenüber 0,9 
mg/kg Fluoxetin wurden aufgrund der Zahl in einer separaten Tabelle (Tabelle 3.8) aufge-
führt.  
Tab. 3.8: Unbekannte differentiell exprimierte Gene von Chironomus  
riparius bei Exposition gegenüber Fluoxetin. 
Reprimiert   Überexprimiert 













In Tabelle 3.9 sind die Ergebnisse der Proteinrecherche aufgeführt. 32 Klone (29 Gene) 
wurden differentiell exprimiert. Davon zeigten 25 Gene eine Überexpression, vier wurden 
reprimiert. Alle Gene der Prozesse Transkription, Protein- und Energiemetabolismus wur-
den überexprimiert. Fünf von sechs Genen, deren Funktion unbekannt ist, zeigten eine 
Überexpression. Nur eines der unbekannten Gene, die keine Übereinstimmung mit Sequen-
zen der Datenbanken zeigten, wurde reprimiert (Tabelle 3.9). Der am häufigsten beein-
flusste Prozess der Proteine mit sicherem Erwartungswert war der Energiestoffwechsel 
(22,2%). Der Anteil der Transkription und des Proteinstoffwechsels und auch der unbekann-







  72Tab. 3.9: Differentiell exprimierte Gene von Chironomus riparius bei Exposition gegenüber Fluoxetin. Die Spalte „Gen“ enthält die funktionelle Annotation 
aufgrund der vorhergesagten Ähnlichkeit, „Taxon“ den Organismus mit der höchsten Sequenzähnlichkeit des Proteins. 
ID  Gen  Taxon  E-Wert  Expression  Biologischer Prozess  Molekulare Funktion 
05_G06  Konserviertes hypothetisches 
Protein  Aedes aegypti  3·10
-17 ↑  Unbekannt    Unbekannt
06_H08  Ähnlichkeit mit Forkhead box K1  Apis mellifera  4·10
-63 ↑  Transkription  Regulierung der DNA-
abhängige Transkription 
07_A04    GA22119-PA Drosophila pseu-
doobscura  9·10
-78 ↑  Transkription 
DNA-abhängige Regulierung 
der Transkription, Verlänge-
rung der RNA 
08_H04        Nipsnap A. aegypti  7·10















A. aegypti  5·10
-13 ↓  Unbekannt    Unbekannt
E5_ 1_07/1_E10  Saposin  A. aegypti  1·10
-40 ↑  Lipidmetabolismus  Aktiviert lysosomale lipidab-
bauende Enzyme 
E5_1_07/1_G09  Ähnlichkeit mit Glucosamin-6-
Phosphat-Deaminase 2 Variante  Pan troglodytes  4·10




E5_1_08/1_C12 Proteasomuntereinheit  beta-Typ  A. aegypti  1·10




D. melanogaster  7·10
-13 ↑  Entwicklung 
Wandelt im letzten Schritt 
der Juvenilhormon(JH-) Bio-
synthese inaktive Vorstufen 
des JH oder JH-Säuren in 
aktive Juvenilhormone um 
M5_1_05_F05        Pyruvatkinase A. aegypti  4·10
-99 ↓  Energiemetabolismus Glykolyse
Pb2_3_05_G06  Mögliche Phosphoserinamino-
transferase (PSAT)    3·10




 Tab. 3.9: Differentiell exprimierte Gene von Chironomus riparius bei Exposition gegenüber Fluoxetin. Die Spalte „Gen“ enthält die funktionelle Annotation 
aufgrund der vorhergesagten Ähnlichkeit, „Taxon“ den Organismus mit der höchsten Sequenzähnlichkeit des Proteins. (Fortsetzung) 
ID  Gen  Taxon  E-Wert  Expression  Biologischer Prozess  Molekulare Funktion 
Pb2_3_10_G12  Konserviertes hypothetisches 
Protein  A. aegypti  3·10
-14 ↑  Unbekannt      Unbekannt




-81 ↑  Proteinmetabolismus 
















GA18251-PA (TBC1 Domäne, 









dung, struktureller Konstituent 
der Kutikula, strukturelle mole-















 3.2.5 17α-Methyltestosteron 
 
Eine Exposition gegenüber 9 µg/kg Methyltestosteron führte bei den Larven zu der diffe-
rentiellen Expression (1,8-fach) von insgesamt 18 Klonen (neun Genen). Davon zeigten zwei 
Gene eine Überexpression, sieben wurden reprimiert. In Tabelle 3.10 sind die Ergebnisse 
der Proteinrecherche aufgeführt. Für ein Gen fand sich bei der Annotationssuche keine 
Übereinstimmung mit in der Datenbank hinterlegten Sequenzen, und bei drei weiteren war 
der Erwartungswert zu niedrig. 84,6% der differentiell regulierten Proteine mit sicherem 
Erwartungswert sind Globine und am Sauerstofftransport beteiligt. Alle Globine wurden in 





20 Gene wurden bei den Chironomus-Larven infolge einer Exposition gegenüber Ethinyl-
östradiol differentiell reguliert. Davon waren sieben Gene überexprimiert, 13 wurden re-
primiert. In Tabelle 3.11 sind die Ergebnisse der Proteinrecherche aufgeführt. Zwei Gene 
zeigten bei der Datenbanksuche keine Übereinstimmung mit den dort hinterlegten Protei-
nen, und bei zwei weiteren war die Übereinstimmung zufällig. Ein Viertel der exprimierten 
Proteine mit einem Erwartungswert > 10
-10 sind am Sauerstofftransport beteiligt, und 31,3% 
spielen im Proteinstoffwechsel eine Rolle. Alle Globine wurden in ihrer Expression unter-
drückt. Auch bei den anderen beeinflussten Prozessen wurden die Gene überwiegend re-
primiert. 
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ID  Gen  Taxon  E-Wert  Expression  Biologischer Prozess  Molekulare Funktion 
03_D02           Unbekannt ↑ 











2,5  ↓  Unbekannt Unbekannt
TBT50_04_B05    Cytochrom  P450 Ochlerotatus sollici-
tans  8·10
-63 ↓  Stressmetabolismus 
Elektronentransport, 
Oxidoreduktase-Aktivität 
TBT50_04_C08  Alpha-Untereinheit der 
Pyruvatdehydrogenase E1        9·10






















C1_2_06_D04    Globin  CTT-IV C. riparius  2·10
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hemmer 2  Aedes aegypti  2·10
-39 ↑  Signaltransduktion  Regulierung der 
Signaltransduktion 
C1_2_05_A10    Globin  CTT-VIIB-3 Chironomus riparius  5·10
-78 ↓  Sauerstofftransport  Sauerstoffbindung, Eisen-
ionbindung, Hämtransport 
C1_2_05_E08  Lcp65Ac CG6956-PA (Larva-
le Kutikulaprotein-Vorstufe)  D. melanogaster  1·10






Anopheles funestus  5·10
-51 ↑  Energiemetabolismus  ATP-Synthese verbundener 
Elektronentransport 
F3_1_01_G06    Pili-Aufbau-Chaperon Pseudomonas putida F1  1·10
-52 ↑  Proteinmetabolismus 
Biogenese der langen pola-
ren Fimbria, Zellwandor-
ganisation 
F3_1_09_G12  Globin CTT-II beta  C.riparius  5·10





A. gambiae  3·10











F3_1_10_H04    Peptidase  U32 P. fluorescens PfO-1  5·10




Pb2_3_01_E02        IP18281  (FAM20-Vorstufe) D. melanogaster  2·10
-19 ↑  Unbekannt Unbekannt
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A. aegypti  3·10
-40 ↓  Energiemetabolismus    Glykolyse
Pb2_3_03_D04        Hypothetisches  Protein Plasmodium falciparum  7,8  ↓  Unbekannt Unbekannt
Pb2_3_08_F10    Globin  CTT-IIIA C. riparius  1·10
-72 ↓  Sauerstofftransport  Sauerstoffbindung, Eisen-
ionbindung, Hämtransport 
Pb2_3_12_H10    Globin  CTT-IV C. riparius  2·10
-55 ↓  Sauerstofftransport  Sauerstoffbindung, Eisen-
ionbindung, Hämtransport 
Pb2_3_16_D06  60S Ribosomales Protein L36  A. aegypti  6·10
-50 ↑  Proteinmetabolismus 
RNA-Bindung, struktureller 





A. aegypti  7·10











 3.2.7 Zusammenfassung 
 
Die Datenbankrecherche ergab bei allen Substanzen differentiell regulierte Gene, die keine 
Übereinstimmung mit den in den Datenbanken hinterlegten Sequenzen zeigten, oder bei 
denen die Übereinstimmung vermutlich auf einem Zufall beruhte. Der Anteil dieser Gene 
an allen differentiell exprimierten Genen reichte von 20% (bei einer Exposition gegenüber 
EE2) bis zu 40,6% (Fluoxetin). Nach einer Exposition gegenüber Carbamazepin zeigten auch 
mehr Gene keine Übereinstimmung mit den in den Datenbanken hinterlegten Proteinen; 
diese Gene machten aber nur 37,5% aller Gene aus. Bei Berücksichtigung der fünf nicht 
auswertbaren Sequenzen erhöhte sich der Anteil der nicht identifizierten Gene auf 44,4%. 
Tabelle 3.12 zeigt eine Zusammenfassung der Anzahl der differentiell regulierten Klone 
bzw. Gene. Unterschiede zwischen der Anzahl der Klone und der Gene sind dadurch be-
dingt, dass in einigen Fällen mehrere Klone das gleiche Gen kodierten.  
 
Tab. 3.12: Differentiell regulierte Klone und Gene von Chironomus riparius nach einer Exposition 
gegenüber verschiedenen Schadstoffen. 
Differentiell regulierte Klone  Differentiell regulierte Gene 
Substanz 
Gesamtzahl  Unbekannter 
Klon 
Unbekannte 
Funktion  Gesamtzahl  Unbekannte 
Funktion 
Tributylzinn 13  ↑ 13 ↓ 3  ↑ 2 ↓ 1  ↑ 1 ↓ 10  ↑ 10 ↓ 1  ↑ 1 ↓ 
Blei 19  ↑ 5 ↓ 2  ↑ 4  ↑ 1 ↓ 10  ↑ 5 ↓ 3  ↑ 1 ↓ 
Carbamazepin 49  ↑ 18 ↓ 16  ↑ 5 ↓ 5  ↑ 1 ↓ 22  ↑ 7 ↓ 2  ↑ 1 ↓ 
Fluoxetin 27  ↑ 5 ↓ 11  ↑ 1 ↓ 5  ↑ 1 ↓ 13  ↑ 4 ↓ 4  ↑ 1 ↓ 
Methyltestosteron 2  ↑ 16 ↓ 1  ↑ 1  ↓ 1  ↑ 7 ↓ 1  ↓ 
Ethinylöstradiol 7  ↑ 13 ↓ 1  ↑ 1 ↓ 1  ↑ 2 ↓ 6  ↑ 12 ↓ 1  ↑ 2 ↓ 
 
  794 Diskussion 
 
4.1 Ökotoxikologische Untersuchung 
 
Chironomiden kommen weltweit vor und sind die häufigsten Makroinvertebraten in limni-
schen Ökosystemen (ARMITAGE ET AL., 1995). Sie haben eine wichtige Position in der Nah-
rungskette und sind eine Hauptnahrungsquelle von Fischen, anderen Wirbeltieren und räu-
berische Invertebraten (LEE & CHOI, 2006). Lange Zeit galten Chironomiden aufgrund ihrer 
Anpassungsfähigkeit in der Ökotoxikologie als relativ unempfindliche Organismen (BETTINET-
TI & PROVINI, 2002). Diese Erkenntnis basierte auf Ergebnissen der häufig angewendeten 
kurzzeitigen Toxizitätstests mit L4-Larven. Diese Tests unterschätzen aber oft die Empfind-
lichkeit der Mücken gegenüber Chemikalien. Chronische Studien zeigten, dass L1-Larven 
empfindlicher sind, und deshalb werden sie nun standardmäßig laut anerkannter Versuchs-
protokolle (OECD 218, OECD 219) eingesetzt (GAUSS ET AL., 1985, WILLIAMS ET AL., 1986, POW-
LESLAND & GEORGE, 1986, PASCOE ET AL., 1989, OECD, 2004a, b). Um chronische subletale Ef-
fekte nachzuweisen, werden in der Ökotoxikologie vermehrt Versuche über den ganzen 
Lebenszyklus des Organismus durchgeführt, vor allem um endokrine Effekte feststellen zu 
können (SEGNER ET AL., 2003, TAENZLER ET AL., 2007).  
 
Aus Gründen der Übersichtlichkeit und Übertragbarkeit der Ergebnisse wird die Diskussion 
in den nachfolgenden Kapiteln und auch im molekularbiologischen Kapitel auf die Ergebnis-
se der Versuche mit Invertebraten (aquatische und terrestrische) sowie mit Fischen (da 
aquatische Organismen) beschränkt. 
 
 
4.1.1 Salinität und Temperatur 
 
Salinität 
Obwohl die Salinität ein natürlicher Faktor und kein Schadstoff ist, ist es mittlerweile ak-
zeptiert, dass erhöhte oder erniedrigte Salinitäten deutliche Stresseffekte bei limnischen 
Organismen hervorrufen und diese untersucht werden sollen (DUNLOP ET AL., 2005). Die zu-
nehmende Versalzung (Akkumulation von gelösten anorganischen Salzen) der limnischen 
Ökosysteme ist seit Mitte der 80er-Jahre von immer größerer Umweltrelevanz (WILLIAMS, 
1987). Es gibt vermehrt Studien über akuttoxische Effekte von erhöhten Salinitäten, aber 
kaum Informationen über chronische und/oder subletale Effekte (HASSELL ET AL., 2006). Vie-
le Studien zur Salinitättoleranz limnischer Makroinvertebraten konzentrieren sich auf die 
Untersuchung der älteren Lebensstadien, da sie vermutlich toleranter als die Eistadien und 
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und somit wurden die Effekte der Salinität meist unterschätzt. Die Salinität hat deutliche 
Effekte auf die physiologische Organisation des Organismus, wie zum Beispiel auf den Aus-
tausch von Wasser und Ionen (BERVOETS ET AL., 1996a). Es gibt Hinweise darauf, dass Chiro-
nomus riparius bei höheren Salinitäten vorkommt, dies sind aber meist Einzelnennungen 
(BERVOETS ET AL., 1996b). Direkte Vergleiche zwischen den einzelnen Studien über die Effek-
te von erhöhten Salinitäten sind nicht einfach, da die Salinität oft unterschiedlich angege-
ben wird; in Promille, als elektrische Leitfähigkeit (µS/cm) oder als Menge des gesamten 
gelösten anorganischen Materials (TDS) (GOETSCH & PALMER, 1997). Zwischen den einzelnen 
Parametern besteht eine gute Korrelation, jedoch nicht bei hohen Salinitäten.  
 
Die meisten limnischen Makroinvertebraten sind intolerant gegenüber salinen Umweltbe-
dingungen (JAMES ET AL., 2003, BEREZINA, 2003). 5 − 8 g/L gelten als Obergrenze für Salinitä-
ten in limnischen Gewässern (BEREZINA, 2003). Mortalitäten und subletale Effekte (physiolo-
gische und Verhaltensänderungen) treten bei Konzentrationen um 0,8 g/L auf (BAILEY & 
JAMES, 2000). Die Empfindlichkeit gegenüber erhöhten Salinitäten wird durch den physiolo-
gischen Zustand (z.B. Körpergröße, Geschlecht und Ernährungsstatus), den Akklima-
tionsgrad und das Alter des Organismus beeinflusst (HART ET AL., 1991). Die Toleranz gegen-
über Salinität wird auch durch andere Stressfaktoren wie Temperatur (geringere Toleran-
zen bei höheren Temperaturen), Umweltverschmutzung und zeitliche Veränderungen der 
Salinitätkonzentration beeinflusst, wobei flukturierende Salinitäten stärkere Effekte als 
eine konstant höhere Salinität haben (BERVOETS ET AL., 1996c, HALL & BURNS, 2002).  
 
Chironomiden gelten allgemein als tolerant gegenüber veränderten Salinitäten (HART ET AL., 
1991). Chironomus riparius wurde in Fließgewässern mit Salinitäten bis zu 3,04 g/L gefun-
den (BERVOETS ET AL., 1996c). Die Toleranz der Puppen ist niedriger als die der Larven, ver-
mutlich weil sie keine Möglichkeit für eine osmotische Regulierung haben und ihre Entwick-
lung nicht vollständig ist (BEREZINA, 2003). Invertebraten halten ihre Ionenkonzentrationen 
durch passive Mechanismen aufrecht (JAMES ET AL., 2003). Die Kutikula verhindert oder 
hemmt die Diffusion von Wasser und Salzen aus dem umgebenden Medium ins Blut (HART ET 
AL., 1991). Es gibt kaum Informationen über die Ionen- und Osmoregulierung von limni-
schen Chironomiden. C. plumosus, eng verwandt mit C. riparius, kann hohe Salzkonzentra-
tionen nicht regulieren. Die Obergrenze für die tolerierte Salinität ist gleich der Salzkon-
zentration in der Hämolymphe (etwa 10 g NaCl/L) (LAUER, 1969). Auch C. tentans hat eine 
begrenzte Toleranz gegenüber erhöhten Salzkonzentrationen (BARJAKTAROVIC  & BENDELL-
YOUNG, 2001). In hyperosmotischen Organismen kann der Energiebedarf der Osmoregulie-
rung bei erhöhten Salinitäten durch die Erhöhung der Permeabilität der Austauschoberflä-
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höhere Membrandurchlässigkeit für Kationen, so dass die Aufnahme von Metallen (z.B. 
Cadmium) über diesen Stoffwechselweg erhöht ist (BERVOETS ET AL., 1996a, BARJAKTAROVIC & 
BENDELL-YOUNG, 2001). Aufgrund des größeren Oberflächen-Volumen-Verhältnisses haben 
juvenile Stadien oft einen erhöhten Wasser- und Ionenaustausch. Von den akuttoxischen 
Effekten abgesehen, führen erhöhte Salinitäten (ab 1 g/L, etwa 1,6 mS/cm) auch zu suble-
talen Effekten und insbesondere zu Veränderungen in der Zusammensetzung der limnischen 
Invertebratengemeinschaften (KEFFORD ET AL., 2003). Die Verzögerung in der Entwicklung ist 
vermutlich darauf zurückzuführen, dass sowohl bei niedrigen als auch bei höheren Salinitä-
ten mehr Energie für die Osmoseregulierung aufgewendet werden muß.  
 
Die Mücken der vorliegenden Studie reagierten auf erhöhte Salinitäten mit einer errechne-
ten LC10 von 0,66‰ (KI: 0,26 − 1,68‰), etwa 2,64 µS/cm. In anderen Studien hatten Salini-
täten bis zu 10‰ keinen Effekt auf das Überleben, jedoch wurden die Versuche mit Larven 
im 4. Larvenstadium (L4) durchgeführt (BERVOETS ET AL., 1996a, c). Obwohl die Empfindlich-
keiten sich auf den ersten Blick unterscheiden, ist es durchaus möglich, dass die Mücken 
ähnlich empfindlich sind, da die Salinitätstoleranz auch durch das Larvenstadium und die 
Versuchsdauer beeinflusst wird, wie eine Studie von KEFFORD ET AL. (2004) zeigte. Die ersten 
Larvenstadien von C. tepperi zeigten LC50-Werte (48 h) von 20 mS/cm im Vergleich zu Lar-
ven im vierten Stadium (LC50: 10 mS/cm) (KEFFORD ET AL., 2004). Die unterschiedlichen Sen-
sitivitäten können aber auch mit unterschiedlich angepassten Chironomiden erklärt wer-
den, da BERVOETS ET AL. Freilandlarven für ihre Versuche verwendet haben (BERVOETS ET AL., 
1996a, c). DUNLOP ET AL. (2008) errechneten für Chironomiden eine LC50 von 14,7 mS/cm. 
Bei einer Salinität von 12 g/L war die Mortalität der Chironomus-Larven (L4) 100% (SOARES 
ET AL., 2005). Eine gemeinsame Exposition von verschiedenen Chironomidenarten ergab 
eine LC10 (3 d) von 3,4 mS/cm (etwa 1,5‰) (KEFFORD ET AL., 2003). 
 
Eine verzögerte Emergenz, und somit eine Verlängerung der larvalen Phase, mit steigenden 
Salinitäten ist möglicherweise ein Hinweis auf kompensatorische Reaktionen der Mücken. 
Erhöhte Salinitäten beeinflussen unter anderem die Wachstumsrate (CLARK ET AL., 2004). 
Dipteren können die Verpuppung bei erhöhten Salinitäten solange hinauszögern, bis ein 
kritisches Gewicht erreicht ist, jedoch kann eine Verlängerung der larvalen Phase die ver-
ringerte Wachstumsrate nicht unbedingt kompensieren (CLARK ET AL., 2004). Der mittlere 
Schlupfzeitpunkt war sowohl bei den Männchen als auch bei den Weibchen ab 5‰ signifi-
kant verzögert. Auch hier sind die Mücken ähnlich empfindlich wie in anderen Untersu-
chungen. Die Salinität beeinflusste bei Chironomus sp. die Zeit bis zur ersten Emergenz 
(HASSELL ET AL., 2006). Bei zunehmenden Salinitäten war die Emergenz um 15 bis 88% verzö-
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zeigt eine umgekehrte U-Form mit der höchsten Zahl der geschlüpften Mücken bei mittle-
ren Salinitäten (HASSELL ET AL., 2006), was im vorliegenden Versuch ebenfalls festgestellt 
werden konnte. Die signifikanten Unterschiede im Gewicht der Männchen bei zunehmen-
den Salinitäten der vorliegenden Studie ist im Gegensatz zu der Studie von HASSELL ET AL. 
(2006), in der die Mücken trotz einer verzögerten Emergenz keine Veränderungen in der 
Größe zeigten.  
 
Die erhöhte Zahl unfruchtbarer Gelege ab 5‰ (21,3 mS/cm) ist vergleichbar mit anderen 
Studien. Versuche mit C. tepperi zeigten reduzierte larvale Schlupfraten ab einer Salinität 
von 12,6 mS/cm (KEFFORD ET AL., 2004). Die Eier waren toleranter gegenüber erhöhten Sali-
nitäten im Vergleich zu den frisch geschlüpften Larven, was vermutlich aber an der galler-
tigen Schutzhülle lag (KEFFORD ET AL., 2004). Eine Studie mit Daphnien zeigte, dass die Zahl 
der Bruten als auch die Gesamtzahl der Nachkommen mit zunehmenden Salzgehalten ab-
nahm und dass die Anzahl der Nachkommen pro Brut ebenfalls geringer war (MARTÍNEZ-
JERÓNIMO & MARTÍNEZ-JERÓNIMO, 2007). 
 
Die signifikant geringere Populationswachstumsraten ab 5‰ sind in Übereinstimmung mit 
anderen Studien in der die Wachstumsrate ebenfalls mit zunehmenden Salinitäten abnahm 
(CLARK ET AL., 2004, HASSELL ET AL., 2006). Die Effekte der Salinität auf das juvenile Wachs-
tum und die Körpergröße haben möglicherweise Effekte auf das Wachstum der Population 
sowie auf den Reproduktionserfolg (HALL & BURNS, 2002). Jedoch kann die Abnahme der 
Wachstumsraten auch durch eine verringerte Nahrungsaufnahme oder eine erhöhte Osmo-
regulierung verursacht sein (CLARK ET AL., 2004, KEFFORD & NUGEGODA, 2005). Die vorliegende 
Studie zeigte, dass Salinitäten von 7‰ sehr drastische Effekte für Freilandpopulationen 
haben können, da aufgrund der unfruchtbaren Eigelege die Population zusammenbrechen 
würde.  
 
Tab. 4.1: Effektkonzentrationen für Salinität, angegeben in Promille [‰]. 
Endpunkt NOEC  LOEC 
Mortalität <  1  1 
EmT50 (Weibchen)  3  5 
EmT50 (Männchen)  3  5 
Gelege pro Weibchen  5  7 
Anzahl fruchtbare Gelege  3  5 
Populationswachstumsrate 3  5 
 
Die berechneten NOEC- und LOEC-Werte für Salinität sind in der Tabelle 4.1 angegeben. 
Parameter, die bis zur höchsten Konzentration (7‰) keinen Effekt zeigten, sind nicht auf-
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der adulten Mücken im Vergleich zur Kontrolle. Obwohl sich beim Gewicht der Männchen 
signifikante Unterschiede zur Kontrolle zeigten, ist keine eindeutige Tendenz auszumachen 




Mit der aktuellen Diskussion um Klimaveränderungen und globale Erwärmung ist auch das 
Interesse an geeigneten Indikatoren für Temperatur- und Klimaveränderungen gestiegen. In 
dieser Hinsicht spielen Chironomiden eine große Rolle (BRODERSEN & ANDERSON, 2002). Chi-
ronomus riparius gehört zu den Ektothermen, die ihre Körpertemperatur nicht konstant 
halten können und deren Körpertemperatur sich folglich der Umgebungstemperatur an-
passt (PÉRY & GARRIC, 2006). Infolge der erhöhten Wassertemperaturen hat eine Klimaer-
wärmung auch Auswirkungen auf die Zusammensetzung und Verbreitung des Makrozoo-
benthos sowie auf die Fitness und das Verhalten der Organismen (ROOT ET AL., 2003). Die 
vermehrte Einleitung von warmem Kühlwasser durch Energiekraftwerke hat ebenfalls Fol-
gen für die aquatische Lebensgemeinschaft.  
 
Die wichtigsten Faktoren, welche die Wassertemperatur von Oberflächengewässern beein-
flussen, sind das Klima, die Hydrologie und die Sonneneinstrahlung, wobei aber insbeson-
dere die Lufttemperatur einen direkten Einfluss auf die Wassertemperatur hat (WARD, 
1985). Dabei zeigte sich, dass Temperaturschwankungen für biologische Prozesse eine grö-
ßere Rolle als die konstant höhere Temperaturen spielen (WARD, 1985). Da in den kalttem-
perierten Regionen die Wassertemperaturen auch im Sommer kaum 20°C erreichen, wer-
den stark erhöhte Temperaturen deutliche Effekte haben. Aber auch sehr viel niedrigere 
Temperaturen können die Entwicklung der aquatischen Organismen durch eine Verringe-
rung der Aktivität und des Stoffwechsels negativ beeinflussen. In belasteten Sedimenten 
kann eine geringere Stoffwechselrate von Vorteil sein, da weniger Schadstoffe aufgenom-
men werden. Jedoch verzögert sich die Entwicklung durch die niedrigere Stoffwechselrate 
und somit erhöht sich wiederum die Aufenthaltsdauer im belasteten Sediment.  
 
Je nach Herkunft haben Chironomiden ein unterschiedliches Temperaturoptimum (ROSSARO, 
1991). Viele Entwicklungsprozesse wie z.B. der Schlupf der Larven, der Beginn der Emer-
genz, die Anzahl der Generationen pro Jahr und die Abundanz der Population, werden 
durch die Temperatur beeinflusst (VAN DEN HOEK & VERDONSCHOT, 2001, AIRAS ET AL., 2008). 
Der Zusammenhang zwischen den Interaktionen ist durch die Dauer einer bestimmten Min-
desttemperatur gekennzeichnet. Viele Lebenszyklusstadien beeinflussen einander. So führt 
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Eiablage im Sommer schlüpfen (VANNOTE & SWEENEY, 1980). Es besteht ein deutlicher Zu-
sammenhang zwischen der Wachstumsrate und der Temperatur, aber die Entwicklung wird 
auch durch Nahrungsaufnahme und Konkurrenz beeinflusst. Die Temperatur beeinflusst die 
Dauer des Lebenszyklusses von C. riparius, aber nicht die Zahl der pro Generation 
produzierten Nachkommen (PÉRY  & GARRIC, 2006). Temperaturveränderungen können 
zudem die Toxizität von Chemikalien auf verschiedenen Wegen verstärken: Schwächung 
der Individuen durch suboptimale Temperaturen, erhöhte Aufnahme der Substanz oder 
beschleunigte Umwandlung der Substanz in toxischere Metabolite (BERVOETS ET AL., 
1996c, LYDY ET AL., 1999, JEYASINGHAM  & LING, 2000, AIRAS ET AL., 2008). So führt eine 
Temperaturerhöhung zu einer Zunahme der Toxizität von Blei, Kupfer und Zink aber zu 
einer geringeren Toxizität von Cadmium (KHAN ET AL., 2007). Umgekehrt kann 
Schadstoffstress zu einer verringerten Temperaturtoleranz von Organismen führen.  
 
Die Temperatur ist ein wichtiger Faktor für die Entwicklung der Zuckmücken. Sie kann das 
Wachstum verstärken oder verlangsamen und so die Zeit bis zur Emergenz beeinflussen. 
Die Mücken schlüpften bei einer Temperatur von 14°C signifikant später als bei 20°C, und 
bei 26°C signifikant früher. Dies ist in Übereinstimmung mit weiteren Studien mit Chiro-
nomus decorus und C. riparius, bei denen die Emergenz bei niedrigeren Temperaturen 
doppelt so lang dauerte wie bei 20°C und die Mücken bei höheren Temperaturen etwa 10 
Tage früher schlüpften (MAIER ET AL., 1990, AIRAS ET AL., 2008). Eine Studie von REMPEL und 
CARTER (1987) mit aquatischen Dipteren kam zu der Erkenntnis, dass die Entwicklung bei 
höheren Temperaturen schneller war, und dass dies zu einer höheren allgemeinen Überle-
bensrate führte. Dies ist in Übereinstimmung mit den Ergebnissen (bezogen auf die Popula-
tionswachstumsrate) des vorliegenden Versuches. Die größeren Eigelege bei niedrigeren 
Temperaturen sind vergleichbar mit Ergebnissen von FROUZ ET AL. (2002). Die Temperatur-
abhängigkeit der Gelegegröße hat nach Ansicht der Autoren auch einen Einfluss auf das 
Wachstum der Population, was sich bei der vorliegenden Studie nicht bemerkbar machte 
(siehe unten). Sowohl bei 14°C als auch bei 26°C gab es mehr unfruchtbare Eigelege als bei 
20°C. Im Gegensatz hierzu hatten hohe Temperaturen keinen Einfluss auf die Furchtbarkeit 
der Gelege von C. crassicaudatus (FROUZ ET AL., 2002). 
 
In einer Studie mit C. riparius waren die Larven bei 10°C signifikant kleiner als bei 20°C, 
was auf einen reduzierten Stoffwechsel und verringerte Nahrungsaufnahme zurückgeführt 
wurde (AIRAS ET AL., 2008). Im Gegensatz dazu waren die Mücken der vorliegenden Studie 
bei 14°C schwerer als bei 20°C. Durch die temperaturbedingte längere Verweildauer der 
Larven im Sediment können sie mehr Nahrung aufnehmen. Obwohl der Stoffwechsel bei 
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Studie anscheinend nicht beeinflusst. Die Studie von MAIER ET AL. (1990) zeigte, dass beide 
Geschlechter bei 28°C nur halb so groß im Vergleich zu den niedrigeren Temperaturen wa-
ren. Dies entspricht den Ergebnissen der vorliegenden Arbeit im Hinblick auf das Gewicht 
der Männchen, das größere Gewicht der Weibchen bei 26°C ist damit jedoch nicht erklärt. 
Vermutlich beruht das höhere Gewicht auf der reduzierten Eiablage der Weibchen.  
 
Die Populationswachstumsrate war bei 14°C signifikant geringer und bei 26°C signifikant 
höher als bei 20°C. In einer Studie von PÉRY & GARRIC (2006) mit C. riparius wurde im Tem-
peraturbereich von 15  −  27°C die Wachstumsrate, aber nicht die Reproduktion und das 
Überleben der Tiere beeinflusst. Die Wachstumsrate ist nicht bestimmend für das Überle-
ben und die Verbreitung der Organismen und führt nicht unbedingt zu einer höheren 
Fruchtbarkeit, besserer Konkurrenzfähigkeit oder größeren Individuen (VANNOTE & SWEENEY, 
1980). In einem Review wurde aufgezeigt, dass bei 83,5% der Studien eine erhöhte Tempe-
ratur zu einem verringerten Wachstum führte, obwohl die Wachstumsrate zunahm (ATKIN-
SON, 1994). Es zeigte sich, dass die Organismen bei einer erhöhten Temperatur mehr Ener-
gie aufwandten, um diese Erhöhung zu kompensieren. Diese Energie fehlte dann für das 
Wachstum und die Entwicklung, was sich zum Beispiel in einer verringerten Körpergröße 
niederschlug (VANNOTE & SWEENEY, 1980, ATKINSON, 1994). Kleinere Individuen produzierten 
weniger Nachkommen, da die Anzahl gelegter Eier vom Gewicht der Weibchen abhängig ist 
(HUMPESCH, 1978). Dieser Zusammenhang war auch in der vorliegenden Studie festzustellen. 
Bei C. crassicaudatus hängt die Zahl der Generationen pro Jahr von der Temperatur ab und 





Arzneimittel und pharmazeutisch aktive Substanzen bestehen aktuell aus etwa 3 000 unter-
schiedlichen Verbindungen und umfassen viele chemische Strukturen (FENT ET AL., 2006). 
Sie werden auch als eine neue Umweltschadstoffklasse klassifiziert (HUA ET AL., 2006). 
Pharmazeutisch aktive Komponenten werden jährlich in großen Mengen produziert und 
verwendet. Etwa 200 verschiedene pharmazeutische Bestandteile werden heutzutage in 
der EU eingesetzt (TERNES ET AL., 2007). Von Belang sind jedoch nicht unbedingt die hohen 
Produktionsmengen, sondern die Persistenz und die biologische Aktivität der Verbindungen. 
Das Umweltverhalten und die ökotoxikologischen Effekte vieler Pharmaka sind noch nicht 
vollständig untersucht. Die zur Zeit verfügbaren ökotoxikologischen Daten und gemessenen 
Umweltkonzentrationen decken weniger als 1% aller aktiven Bestandteile und Produkte ab, 
  86was vermutlich daran liegt, dass die Umweltkonzentrationen meist unter den Werten lie-
gen, die weitere ökotoxikologische Untersuchungen begründen würden (SANDERSON ET AL., 
2004). Arzneimittel werden seit etwa 30 Jahren auch in der aquatischen Umwelt nachge-
wiesen (BOUND & VOULVOULIS, 2004). Haupteintragspfad sind die kommerziellen Kläranlagen, 
da ein Großteil der eingenommenen Medikamente im Körper nur unvollständig abgebaut 
wird und unverändert über Urin und Faeces in das Abwasser gelangt. Die Kläranlagen sind 
jedoch zurzeit nicht darauf ausgelegt, die Arzneimittel während der Reinigung des Abwas-
sers zu eliminieren. Aquakulturen und der Abfluss von Bauernhöfen sind weitere wichtige 
Quellen für Arzneimittel in der Umwelt (ZUCCATO ET AL., 2006).  
 
Pharmaka können auf niedere Wirbeltiere und Invertebraten aufgrund ähnlicher Rezepto-
ren ähnliche Wirkungen wie beim Menschen haben (TERNES, 1998, BOUND  & VOULVOULIS, 
2004), aber auch aufgrund biologischer Unterschiede in der Pharmakodynamik, -kinetik und 
der Physiologie andere chronische Effekte bewirken (FENT ET AL., 2006). Aquatische Orga-
nismen werden während ihres gesamten Lebens gegenüber Pharmakarückständen expo-
niert. Einige der verwendeten Arzneimittel sind sogenannte endokrine Disruptoren und 
können das Hormonsystem der Organismen beeinflussen. Aufgrund der niedrigen Umwelt-
konzentrationen der Pharmaka sind keine akuten Effekte zu erwarten. Pharmaka können in 
der Umwelt jedoch lange Halbwertzeiten haben und aufgrund dessen nachweisbare und 
biologisch aktive Konzentrationen erreichen und chronisch wirken (BOUND  & VOULVOULIS, 
2004,  ZUCCATO ET AL., 2006). Aus diesem Grund wurden zwei endokrine Arzneimittel (17α-
Ethinylöstradiol und 17α-Methyltestosteron) sowie die beiden Psychopharmaka Carbamaze-
pin und Fluoxetin ausgewählt. Die Auswahl der Substanzkonzentrationen erfolgte so, dass 




Aufgrund der Tatsache, dass im Versuch mit Carbamazepin (CBZ) die gleichen Konzentra-
tionen und die gleichen Sedimente wie bei NENTWIG (2006) verwendet wurden, wurde auf 
eine Rückstandsanalytik verzichtet. Aus diesem Grund wird ebenfalls angenommen, dass 
sich die Substanzen im vorliegenden Versuch ähnlich verhalten haben wie in den Versuchen 
von NENTWIG (2006). Die Literaturangaben der Bestimmungsgrenzen liegen im Bereich von 
1,4 − 74 ng/L bzw. 2 µg/kg TG, die Nachweisgrenzen bei 22,2 − 50 ng/L (CARBALLA ET AL., 
2004, HAN ET AL., 2006, NENTWIG, 2006, VIENO ET AL., 2007). Die Wiederfindungsrate für CBZ 
liegen bei Werten von 67 − 75% (CARBALLA ET AL., 2004, OETKEN ET AL., 2005, HAN ET AL., 
2006). Dies deutet darauf hin, dass CBZ im Sediment abgebaut wird oder in die Wasserpha-
  87se übergeht und dass die Organismen gegenüber geringeren Konzentrationen als die Nomi-
nalkonzentrationen exponiert wurden. 
 
Carbamazepin ist eine relevante Umweltchemikalie und vor allem in Kläranlagen, aber 
auch in vielen Gewässern ubiquitär zu finden (TERNES, 1998). Nur etwa 3% werden unverän-
dert freigesetzt, der Rest wird in veränderter Form (konjugiert, hydrolysiert) ausgeschie-
den; die Eliminierungsrate in den Kläranlagen beträgt etwa 7% (TERNES, 1998, BOUND  & 
VOULVOULIS, 2004). Der Hauptgrund für die hohen Umweltkonzentrationen ist demnach die 
geringe Entfernungsrate während des Klärprozesses. Die Ablaufkonzentrationen schwanken 
von 0,29 − 2,4 µg/L, und die Frachtmengen betragen 0,013 − 2,75 kg/d (TERNES, 1998, TI-
XIER ET AL., 2003, FERRARI ET AL., 2003, WIEGEL ET AL., 2004, ZUCCATO ET AL., 2005, VIENO ET AL., 
2007). In Oberflächengewässern findet man 0,02 − 2,1 µg CBZ/L, wobei die Gehalte in klei-
neren Gewässern oft höher sind (TERNES, 1998, SACHER ET AL., 1998, TIXIER ET AL., 2003, MET-
CALFE ET AL., 2003, WIEGEL ET AL., 2004, BRUN ET AL., 2006). 
 
Bis zu einer Konzentration von 2,5 mg CBZ/kg schlüpften die Weibchen früher, und in den 
beiden höchsten Konzentrationen war der Schlupf später als in der Kontrolle. Versuche von 
NENTWIG  ET AL. (2004) und OETKEN ET AL. (2005) zeigten, dass CBZ in den höchsten Konzen-
trationen (die den Konzentrationen dieser Arbeit entsprachen) die Verpuppung und Emer-
genz von C. riparius hemmte (NOEC: 0,63 mg/kg). In der vorliegenden Arbeit zeigte sich 
dieser Effekt erst in den höchsten Konzentrationen, dennoch besteht aufgrund der Effekt-
konzentrationen und der berechneten Umweltkonzentrationen (LIEBIG, 2005) ein Risiko für 
C. riparius. Der stark verzögerte Schlupf der Weibchen bei 10 mg CBZ/kg könnte aber ein 
Hinweis auf die in anderen Studien festgestellten Effekte von CBZ sein. Die LC10 für das 
Überleben von C. tentans nach einer Exposition gegenüber CBZ in der Wasserphase lag bei 
9,5 mg/L, die EC10 für das Wachstum bei 2,6 mg/L (DUSSAULT ET AL., 2008). In der Studie von 
OETKEN ET AL. (2005) entsprach eine nominale Sedimentkonzentration von 10 mg CBZ/kg 
einer gemessenen Konzentration von 2,9 mg CBZ/kg. Im Überstandswasser wurden 2,9 mg 
CBZ/L gemessen. Damit können bei der höchsten untersuchten CBZ-Konzentration der vor-
liegenden Arbeit laut DUSSAULT ET AL. (2008) durchaus Effekte bei Chironomiden auftreten. 
In einer weiteren Studie mit C. tentans, die gegenüber CBZ im Sediment exponiert wurden, 
gab es allerdings bis zu 56 mg/kg keine toxischen Effekte (DUSSAULT ET AL., 2008). 
 
Vermutlich wirkt CBZ hemmend auf einen bestimmten Stoffwechselprozess ein, der für die 
Entwicklung der Larve zur Puppe und letztendlich zum Imago eine wichtige Rolle spielt 
(NENTWIG ET AL., 2004). Ein alternativer Wirkmechanismus wäre die Beeinträchtigung der 
Tätigkeit der Juvenilhormone oder der Ecdysteroide (NENTWIG ET AL., 2004). AMBRÓSIO ET AL. 
  88(2002) stellten fest, dass CBZ die Neurotransmitter bei Säugetieren rezeptorvermittelt 
hemmte, was die Theorie einer polaren Narkose als Wirkmechanismus von CBZ unterstützt 
(DUSSAULT ET AL., 2008). Vermutlich fehlen durch die narkotisierende Wirkung wichtige Sig-
nale für die Stoffwechselprozesse der Metamorphose. 
 
Viele Studien über Pharmaka konzentrieren sich auf die Untersuchung der Konzentrationen 
der Substanzen in der Umwelt, sei es in Kläranlagenabläufen oder in Oberflächengewäs-
sern. Im Vergleich dazu berichten nur wenige Studien von Effekten auf aquatische Orga-
nismen. Für diese Studien werden häufig Wasserflöhe und Algen als Versuchsorganismus 
verwendet. Mit Ausnahme zweier Studien (NENTWIG ET AL., 2004, OETKEN ET AL., 2005) wur-
den alle Expositionen über die Wasserphase durchgeführt. Zudem gibt es kaum Daten zur 
chronischen Toxizität der Pharmaka, was die Vergleichbarkeit der Ergebnisse erschwert. 
Die Konzentrationen von Carbamazepin im LCT mit C. riparius lagen im Bereich von 0,6 bis 
10 mg/kg. Die erhöhte Mortalität in der höchsten Konzentration hat vermutlich auch Aus-
wirkungen auf ein Überleben der Population. Die NOEC für C. riparius war 10 mg/kg. Bei 
Daphnia magna hatte CBZ letale Effekte mit einer LC50 (48 h) von 111 mg/L (HAN ET AL., 
2006). Bei anderen Organismen liegen die akuten Effektschwellen bei 13,8 − 97,8 mg/L und 
die chronischen bei 0,01 − 50 mg/L (FERRARI ET AL., 2003, JOS ET AL., 2003, DE LANGE ET AL., 
2006, KIM ET AL., 2007b).   
 
Tab. 4.2: Effektkonzentrationen für Carbamazepin, angegeben in mg/kg. 
Endpunkt NOEC  LOEC 
Mortalität 5  10 
EmT50 (Weibchen)  5  10 
Anzahl fruchtbare Gelege  2,5  5 
Populationswachstumsrate 5  10 
 
Die berechneten NOEC- und LOEC-Werte für Carbamazepin sind in der Tabelle 4.2 angege-
ben. Parameter, die bis zur höchsten Konzentration (10 mg/kg) keinen Effekt zeigten, sind 
nicht aufgeführt. Beim Parameter „Fruchtbare Gelege pro Weibchen“ zeigte schon das 
Lösemittel einen starken Effekt, so dass keine Berechnung der LOEC möglich ist, zudem 
zeigen die Mücken eine unterschiedliche Reaktion. Die geringere Wachstumsrate bei 10 




Aufgrund der Tatsache, dass im Versuch mit Fluoxetin die gleichen Konzentrationen und 
die gleichen Sedimente wie bei NENTWIG (2006) verwendet wurden, wurde im Rahmen die-
ser Dissertation auf eine Rückstandsanalytik verzichtet. Aus diesem Grund wird angenom-
  89men, dass sich die Substanzen im vorliegenden Versuch ähnlich verhalten haben, wie in 
den Versuchen von NENTWIG (2006).  
 
Die Wiederfindungsraten in der Literatur schwanken sehr stark mit Angaben von 35 − 107% 
(JOHNSON ET AL., 2005, BROOKS ET AL., 2005, VASSKOG ET AL., 2006, NENTWIG, 2006, CHRISTENSEN 
ET AL., 2007). Fluoxetin wird anscheinend rasch abgebaut, jedoch hat der Metabolit Norflu-
oxetin eine ähnliche Toxizität (KWON & ARMBRUST, 2006). Die Nachweisgrenze für Fluoxetin 
im Sediment beträgt 1 µg/kg, die Bestimmungsgrenze 12 µg/kg (KWON & ARMBRUST, 2006, 
NENTWIG, 2007). Die Nachweisgrenze für Fluoxetingehalte im Wasser liegt je nach Methode 
zwischen 0,25 und 1,6 µg/L, die Bestimmungsgrenze bei 120 pg/L (JOHNSON ET AL., 2005, 
VASSKOG ET AL., 2006). 
 
Serotonin an sich hat viele artabhängige Eigenschaften, so dass veränderte Serotoninkon-
zentrationen verschiedene artspezifische Effekte haben können (RICHARDS & COLE, 2006). 
Derzeit sind fünf Selektive Serotonin-Wiederaufnahmehemmer (SSRI) auf dem Markt, wobei 
Citalopram, Fluoxetin und Paroxetin geringere tägliche Dosen im Vergleich zu Sertralin und 
Fluvoxamin benötigen (CHRISTENSEN ET AL., 2007). 1 − 2% werden als Ausgangssubstanz aus-
geschieden, hinzu kommen noch aktive und inaktive Metabolite (CHRISTENSEN ET AL., 2007). 
 
Alle SSRI haben prinzipiell den gleichen Wirkmechanismus. SSRI blockieren die Wiederauf-
nahme von Serotonin an den Synapsen. Serotoninrezeptoren wurden bei mehreren Fischar-
ten nachgewiesen (BROOKS ET AL., 2005). Serotonin ist für einige biologische Funktionen der 
aquatischen Organismen (Fische, Krebstiere, Muscheln) wichtig und wird mit der Reifung 
der Gonaden, der Metamorphose, Verhaltensregulierung und der Laichung in Zusammen-
hang gebracht (HUBER ET AL., 1997, HENRY ET AL., 2004). DAUGHTON & TERNES (1999) berichte-
ten in ihrem Review, dass Serotonin bei Krebstieren Neurohormone freisetzt und bei Mol-
lusken die Reproduktion, das Verhalten und die Reflexe beeinflusst. Durch Hemmung von 
Cytochrom-P2-Enzymen kann Fluoxetin die Wirkung anderer Antidepressiva erhöhen (WONG 
ET AL., 1995). Bei Invertebraten ist der Wirkmechanismus von Fluoxetin und dessen Metabo-
liten unbekannt bzw. kaum verstanden (FONG, 1998, BROOKS ET AL., 2005). SSRI in der Um-
welt können unter anderem Appetit, Immunsystem und Reproduktion der aquatischen Or-
ganismen verändern (FORAN ET AL., 2004). 
 
Wenn in den Gewässern vorhanden, kann Fluoxetin die reproduktive und endokrine Funk-
tion in Fischen beeinträchtigen (FORAN ET AL., 2004). Fluoxetin hat ein akkumulierendes 
Potential in Gewässern, was bedeutet, dass die Substanz auch in den Organismen akkumu-
lieren kann (FORAN ET AL., 2004, BROOKS ET AL., 2005). Nach einem Eintrag ins Gewässer ver-
  90schwindet Fluoxetin sehr schnell aus der Wasserphase und verteilt sich im Sediment (KWON 
& ARMBRUST, 2006). Die Sedimentkonzentrationen sind mit durchschnittlich 1,8 mg/kg etwa 
963 − 6 105 mal höher als die Wasserkonzentrationen (BROOKS ET AL., 2005).  
 
Das Wissen über das Umweltverhalten von Fluoxetin, das Vorkommen in Sedimenten und 
Gewässern sowie die mögliche Wirkung auf aquatische Organismen ist noch gering (BROOKS 
ET AL., 2003a, b). Die Fluoxetinkonzentrationen in Oberflächengewässern sind jedoch hoch 
genug, um Effekte bei aquatischen Lebensgemeinschaften hervorzurufen (RICHARDS ET AL., 
2004, HENRY ET AL., 2004). Fluoxetin ist zudem nicht die einzige Substanz, die als Serotonin-
Wiederaufnahmehemmer wirkt, und somit kann der gleichzeitige Eintrag der fünf verschie-
denen SSRI mit ähnlichem Wirkmechanismus die Effekte der einzelnen Substanzen verstär-
ken. Andere Pharmaka (z.B. Ciprofloxazin, Ibuprofen) können ebenfalls gemeinsam mit den 
SSRI additive Wirkungen erzeugen (RICHARDS ET AL., 2004). Für Fluoxetin stehen die meisten 
ökotoxikologischen Daten zur Verfügung, jedoch fand in fast allen Studien die Exposition 
über die Wasserphase statt. 
 
Tab. 4.3: Effektkonzentrationen für Fluoxetin, angegeben in mg/kg. 
Endpunkt NOEC  LOEC 
EmT50 (Weibchen)  0,2  0,4 
EmT50 (Männchen)  0,2  0,4 
Gewicht (Weibchen)  2,3  5,9 
 
Die berechneten NOEC- und LOEC-Werte für Fluoxetin sind in der Tabelle 4.3 angegeben. 
Parameter, die bis zur höchsten Konzentration (5,9 mg/kg) keinen Effekt zeigten, sind 
nicht aufgeführt. Obwohl bei der Mortalität statistisch signifikante Unterschiede auftraten, 
ist dies biologisch nicht relevant, da 100% der Kontrolltiere überlebten und die Tiere gene-
rell eine gute Fitness zeigten. Die signifikant weniger Gelege und die vermehrte Unfrucht-
barkeit derselben bei 0,9 mg/kg sind als Ausreißer zu betrachten, da die anderen Konzent-
rationen bei diesen Parametern ein einheitliches Bild zeigen. Die geringere Populations-
wachstumsrate bei 0,9 mg FX/kg ist dann auch bedingt durch die höhere Mortalität und die 
geringere Gelegezahl. Die Gelege der exponierten Tiere waren generell kleiner als in der 
Kontrolle, nur in der höchsten Konzentration waren sie größer. Dies ist vermutlich eben-
falls ein Ausreißereffekt. 
 
Wie bei der Studie von NENTWIG (2007) hatte Fluoxetin auf das Überleben von Chironomus 
riparius keinen Effekt. Versuche mit C. tentans ergaben eine LC50 (10 d) von 15,2 mg/kg, 
wobei höhere Fluoxetinkonzentrationen (1,4 − 22,4 mg/kg) untersucht wurden als im vor-
liegenden Versuch (BROOKS ET AL., 2003b). Bei einer Exposition gegenüber Fluoxetin schlüpf-
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0,2  mg/kg. Dieses Ergebnis ist in Übereinstimmung mit Ergebnissen von BROOKS ET AL. 
(2003b), die zeigen konnten, dass Fluoxetin auf C. tentans einen wachstumsverzögernden 
Effekt hatte. In einem Versuch mit C. riparius mit den gleichen Konzentrationen wie in der 
vorliegenden Arbeit zeigte sich nur in der höchsten Konzentration ein Effekt auf die Emer-
genz (NENTWIG, 2007). Die LOEC (Wachstum) für C. tentans lag bei 1,3 mg/kg und für C. 
riparius bei 1,12 mg/kg. Damit reagiert C. riparius in diesem Endpunkt ähnlich empfindlich 
auf Fluoxetin als C. tentans. Die etwas höhere LOEC für C. tentans kann aber auch daher 
kommen, dass keine geringeren Konzentrationen als 1,4 mg/kg getestet wurden (BROOKS ET 
AL., 2003b). Chironomiden reagieren vermutlich aufgrund der höheren Exposition durch die 
Aufnahme über das Sediment empfindlicher auf Fluoxetin als Hyallela azteca (BROOKS ET 
AL., 2003b).  
 
Beim Gewicht als Endpunkt zeigte sich, dass die Weibchen mit einer NOEC von 2,3 mg/kg 
empfindlicher sind als die Männchen. Die Tatsache, dass die exponierten Weibchen im vor-
liegenden Versuch stets tendenziell schwerer als in der Kontrolle waren, lässt sich eben-
falls durch die wachstumsverzögernden Effekte von Fluoxetin erklären. Wenn Weibchen 
nicht zur Eiablage kommen, sind sie oft schwerer als die anderen Weibchen. Dies ist in die-
sem Fall aber keine Erklärung des höheren Trockengewichtes, da kein Zusammenhang mit 
der Anzahl der Gelege pro Weibchen besteht. Generell produzierten die exponierten Weib-
chen mehr Gelege als in der Kontrolle, signifikante Effekte traten jedoch nicht auf (NOEC: 
5,9 mg/kg). Die vermehrt unfruchtbaren Eigelege bei 0,9 mg/kg sind in Übereinstimmung 
mit den Ergebnissen von FORAN ET AL. (2004), die Effekte von SSRI auf den Japanischen 
Reiskärpfling (Oryzias latipes) untersuchten. Sie vermuteten, dass die Fekundität aufgrund 
der durch die Wirkung von Fluoxetin erhöhten Serotoninkonzentrationen verringert wird, 
und dass die Reproduktion von den Serotoningehalten abhängig ist (HERNANDEZ-RAUDA ET AL., 
1999, AZMITIA, 1999, FORAN ET AL., 2004). Bei Versuchen mit Wasserflöhen und Hyallela az-
teca zeigte eine Exposition gegenüber Fluoxetin jedoch eine Stimulierung der Fekundität, 
was die Forscher mit erhöhten Serotoninkonzentrationen in den Synapsen erklärten (BROOKS 
ET AL., 2003b). 
 
Fluoxetin wird, basierend auf Modellen und nicht auf experimentellen Beweisen, generell 
als eine abbaubare Substanz eingestuft (CARLSSON ET AL., 2006). Sedimentanalysen von 
NENTWIG (2006) bestätigen diese Annahme und zeigen, dass am Ende eines Versuches die 
Fluoxetinkonzentrationen deutlich abgenommen haben, und dass deutlich mehr Norfluoxe-
tin vorhanden war als am Anfang. Berechnungen und Vergleiche der Gesamtkörperdosen 
zeigen, dass bei aquatischen Organismen schon bei viel geringeren Konzentrationen als bei 
  92vergleichbaren pharmakologisch aktiven Konzentrationen in Säugetieren Effekte auftreten 
können (FENT ET AL., 2006). Die LOEC für Fluoxetin für das Zooplankton und für benthische 
Organismen ist nah an den gemessenen maximalen Konzentrationen in den Kläranlagenab-
läufen. Der Sicherheitsbereich ist demnach gering, so dass chronische Effekte, speziell an 
hochbelasteten Stellen und unter Berücksichtigung der möglichen Mischungseffekte, nicht 






Die Umweltkonzentrationen von Endosulfan liegen bei 43 − 639 µg/kg bzw. 0,08 − 0,2 µg/L 
(GÜLDEN ET AL., 1997, JERGENTZ ET AL., 2004, WAN ET AL., 2005). Abhängig von der Ausgangs-
substanz (α- oder β-Endosulfan, Endosulfansulfat) liegt die 10-d-LC50 für Chironomus ten-
tans bei 0,96 − 5,22 mg/kg organischer Kohlenstoff (YOU ET AL., 2004). C. plumosus zeigte 
eine LC50 (24 h) von 24 µg/L (JERGENTZ ET AL., 2004). Die akuttoxischen Konzentrationen von 
Endosulfan für andere Invertebraten und Fische liegen bei 0,7 − 1 600 µg/L bzw. 162 µg/kg 
(LEIGHT & VAN DOLAH, 1999, LEONARD ET AL., 2001, WAN ET AL., 2005). Vergleichende Untersu-
chungen zur Sediment- und Wassertoxizität von Endosulfan und dessen Isomeren zeigten, 
dass die Toxizitäten der Substanzen bei einer Wasserexposition deutlich höher als bei einer 
Sedimentexposition waren (LEONARD ET AL., 2001). Dies ist ein Hinweis darauf, dass Endosul-
fan in gelöster Form von den Organismen aufgenommen wird (LEONARD ET AL., 2001).  
 
Endosulfan ist für aquatische Invertebraten weniger toxisch als für Fische, dennoch verur-
sacht eine Exposition eine Abnahme der Sauerstoffaufnahme, der Fettsäurekonzentration 
in der Hämolymphe, der Succinatdehydrogenase und des Herzschlags und verändert die 
Osmoregulierung (NAQVI & VAISHNAVI, 1993). Endosulfan ist auch bekannt dafür, dass sie bei 
Organismen die Nahrungsaufnahme hemmt, die neurologische Funktionen beeinträchtigt 
und auch die metabolischen Aktivitäten verlangsamt (NAQVI & VAISHNAVI, 1993, ELLIS-TABANOR 
& HYSTOP, 2005). 
 
Bei der Exposition der Chironomiden im Lebenszyklustest waren nur die Mortalität (NOEC: 
4,5 µg/kg, LOEC: 15 µg/kg) und die Fruchtbarkeit der Gelege (NOEC: < 4,5 µg/kg, LOEC: 
4,5 µg/kg) empfindliche Parameter. Jedoch sind die Effekte auf das Überleben nicht von 
einer biologischen Relevanz. Im allgemeinen führte eine Exposition gegenüber Endosulfan 
zu einem leicht verzögerten Schlupf bei beiden Geschlechtern. Die Gelegegrößen sowie die 
Populationswachstumsraten waren tendenziell negativ beeinflusst. In einem Labor- und 
  93Feldversuch hemmten 0,55 − 2,3 µg/L Endosulfan das Wachstum von C. riparius, wohinge-
gen die larvale Entwicklung nicht beeinträchtigt wurde (FARIA ET AL., 2007). Eine Verminde-
rung des Wachstums von Chironomiden kann zu einer reduzierten Fitness mit folgender 
Abnahme der Populationsdichte führen, was auch bei anderen Invertebraten nach einer 
Exposition gegenüber Endosulfan festgestellt wurde (LIBER ET AL., 1996, SIBLEY ET AL., 1997b, 
ELLIS-TABANOR & HYSTOP, 2005). Endosulfan reduziert bei anderen Invertebraten ebenfalls 
die Fekundität und die Wachstumsrate (FERNANDEZ-CASALDERRY ET AL., 1993, ELLIS-TABANOR & 
HYSTOP, 2005, XI ET AL., 2007). Aufgrund der vorliegenden Ergebnisse scheint C. riparius 
empfindlicher als andere Arten auf Endosulfan zu reagieren. 
 
Es wird oft vermutet, dass schwere Weibchen nicht zur Eiablage gekommen sind. Bei der 
Untersuchung dieser Theorie bei den Experimenten fällt auf, dass bei den Pestiziden Endo-
sulfan und Tributylzinn die beiden Endpunkte Gewicht der Weibchen als auch Gelege pro 
Weibchen zum Teil sehr unterschiedliche Kurvenverläufe haben. Die Überprüfung der Kor-
relation zwischen beiden Endpunkten zeigte nur für Endosulfan einen signifikanten Zusam-
menhang zwischen der Eigelegezahl pro Weibchen und dem Trockengewicht der Weibchen 
(p = 0,023), so dass diese Theorie in diesem Fall wohl zutrifft (Abbildung 4.1). 
 




























Abb. 4.1: Chironomus riparius und Pestizidexposition. Dargestellt ist die Korrelation zwischen den 
Endpunkten Gewicht der Weibchen und Eigelege pro Weibchen. Die Konzentrationen (K1-K5) für 
Tributylzinn (TBT) sind 50; 80; 100; 120 und 160 µg/kg und für Endosulfan (ES) 4,5; 15; 45; 150 und 
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Die Analytik der mit Tributylzinn (TBT) dotierten Sedimente ergab Wiederfindungsraten 
von 18,0 − 74,8% (siehe Kapitel 3.1.3). Bis auf die höchste Konzentration waren die gemes-
senen Konzentrationen immer niedriger als die nominalen Konzentrationen. Die Wiederfin-
dungsrate des Referenzmaterials im Sediment betrug 93% und die Bestimmungsgrenze lag 
bei 1 µg/kg TG. Diese Werte sind geringer als genannte Wiederfindungsraten von 80 − 97% 
(PADRÓS ET AL., 2003), jedoch höher als die Ergebnisse von VOGT ET AL. (2007a). Vermutlich 
sind die unterschiedlichen Wiederfindungsraten auf die unterschiedlichen Sedimente zu-
rückzuführen. Das Sediment in den Versuchen von VOGT ET AL. (2007a) bestand nur aus 
Quarzsand im Gegensatz zum vorliegenden Versuch, der mit standardisiertem Sediment 
durchgeführt wurde.  
 
Tributylzinn ist eine der toxischsten Organozinnverbindungen (OZV) und war ab 1960 bis 
2002 aufgrund der bioziden Eigenschaften ein wichtiger Bestandteil der Antifoulinganstri-
che für Schiffsrümpfe (BUA, 2003). TBT verhindert den Aufwuchs von Meeresorganismen 
und hilft somit, den Treibstoffverbrauch der Schiffe zu senken. OZV finden sich auch in 
Pflanzen- und Holzschutzmitteln, als Stabilisatoren in Kunststoffen und werden in der Tex-
tilindustrie (Windeln, Sportkleidung) sowie bei der Papierherstellung verwendet (SATTEL-
BERGER, 2002). Frankreich war das erste Land, das den Einsatz von Antifoulinganstrichen 
gesetzlich regelte, nachdem in der Austernzucht Schalendeformitäten festgestellt wurden 
(OEHLMANN, 2004). Die Verwendung von organozinnhaltigen Schiffsanstrichen wurde 1982 
für kleine Boote verboten, und seit 1987 gibt es auch in anderen Staaten ähnliche Regelun-
gen. In der EU wurde der Einsatz von OZV in Antifoulinganstrichen für Schiffe unter 25 m 
Länge bereits 1989 reguliert. Die aktuelle legislative Regelung erfolgte durch die Internati-
onale Maritimorganisation (IMO), die 2002 ein Verbot für die Verwendung von organozinn-
haltigen Schiffsanstrichen für alle Boote und Schiffe ab 2003 aussprach und die Anwesen-
heit dieser Anstriche auf Schiffsrümpfen nur noch bis 2008 erlaubt (IMO, 2002). 
 
Bei aquatischen Organismen kann TBT bereits bei sehr niedrigen Konzentrationen das 
Wachstum beeinflussen und Missbildungen hervorrufen. Dadurch sind vor allem bei einer 
längeren Exposition insbesondere juvenile Fische, Muscheln und Krebstiere sowie deren 
Larven gefährdet (SATTELBERGER, 2002). TBT ist die bisher einzig bekannte androgen wir-
kende, nicht steroidale Substanz, die bei Neogastropoden die Cytochrom P450-Aromatase, 
ein wichtiges Enzym für die Umwandlung von Androgenen zu Östrogenen, hemmt (FENT & 
BUCHELI, 1994, BETTIN ET AL., 1996, SATTELBERGER, 2002, OEHLMANN  & SCHULTE-OEHLMANN, 
2003). Aufgrund dieser Eigenschaft wird TBT in die Schadstoffklasse der endokrinen Disrup-
toren eingeordnet. Durch die Inaktivierung der Aromatase führt TBT bei weiblichen Schne-
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duktion von Imposex mit einer etwa 28-fach höheren LOEC weniger empfindlich als marine 
Schneckenarten zu sein (SATTELBERGER, 2002). Studien mit C. riparius zeigten bereits im 
µg/L-Bereich deutliche akuttoxische Effekte (FARGAŠOVÁ, 1998, HAHN & SCHULZ, 2002, GILDE-
MEISTER, 2007). 
 
Der LCT mit C. riparius wurde mit Konzentrationen von 50 − 160 µg Sn/kg durchgeführt und 
zeigte keine populationsrelevanten Effekte auf die Mortalität. Dies ist konsistent mit den 
Daten von DAY ET AL. (1998), die bis zu einer Konzentration von 12,3 mg/kg keine Effekte 
auf die Mortalität bei C. riparius gefunden haben. Andere Studien zeigten hingegen, dass 
Chironomiden weitaus empfindlicher auf OZV reagieren, mit LC50-Werten von 0,02 − 2,95 
µg/L (96 h; FARGAŠOVÁ, 1998) beziehungsweise 7,5 − 51,1 µg/L (24 h; VOGT ET AL., 2007b). 
Die chronische LC50 von TBT bei C. riparius liegt zwischen 6,7 und 8 µg Sn/kg (VOGT ET AL., 
2007b). Obwohl Huminsäuren die Bioverfügbarkeit von TBT für benthische Organismen ver-
ringern können, ist es unwahrscheinlich, dass die Huminsäuren aus dem Torf im verwende-
ten Sediment der Grund dafür sind, dass sich in den Versuchen dieser Arbeit keine Mortali-
tätseffekte zeigen, da relativ große Mengen Huminsäuren nötig sind, um eine merkliche 
Reduzierung der Bioverfügbarkeit herbei zu führen (LOOSER ET AL., 1998, 2000, SATTELBERGER, 
2002).  
 
Eine Exposition gegenüber TBT wirkt bei den Weibchen leicht schlupfverzögernd mit deut-
licheren Effekten als bei den Männchen. VOGT ET AL. (2007a) fanden in ihren Versuchen 
auch eine Schlupfverzögerung, jedoch keine Effekte auf die Dauer der Emergenz. Auch bei 
anderen aquatischen Organismen wirkte eine Exposition gegenüber TBT und/oder anderen 
OZV wachstumshemmend (DAY ET AL., 1998, HAHN & SCHULZ, 2002, RÜDEL ET AL., 2003, LEUNG 
ET AL., 2007). Die Gewichtsabnahme der Männchen in den höchsten Konzentrationen ist in 
Übereinstimmung mit Ergebnissen von VOGT ET AL. (2007a). Auf die weiteren Endpunkte 
hatte TBT keinen Effekt (NOEC: 160 µg Sn/kg). Bei VOGT ET AL. (2007a) hatte TBT keinen 
Einfluss auf die Eigelegegröße oder die Fruchtbarkeit der Eigelege, jedoch war die Eiablage 
in den beiden höchsten Konzentrationen gehemmt. Andere Studien, vor allem mit Mollus-
ken, zeigen deutliche negative Effekte von OZV auf die Reproduktion (DAY ET AL., 1998, 
CZECH ET AL., 2001, SATTELBERGER, 2002, DUFT ET AL., 2003a, LEUNG ET AL., 2007).  
 
Die berechneten NOEC- und LOEC-Werte für Tributylzinn sind in der Tabelle 4.4 angege-
ben. Parameter, die bis zur höchsten Konzentration (160 µg Sn/kg) keinen Effekt zeigten, 
sind nicht aufgeführt. Obwohl bei der Mortalität statistisch signifikante Unterschiede auf-
traten, ist dies biologisch nicht relevant, da die Tiere generell eine gute Fitness zeigten 
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lagen. Die geringere Populationswachstumsrate bei 100 µg Sn/kg ist dann auch bedingt 
durch die höhere Mortalität und der verzögerte Schlupf der Weibchen.  
 
Tab. 4.4: Effektkonzentrationen für Tributylzinn, angegeben in µg Sn/kg. 
Endpunkt NOEC  LOEC 
EmT50 (Weibchen)  80  100 
Gewicht (Männchen)  100  120 
Anzahl fruchtbare Gelege  120  160 
 
 
4.1.4 Synthetische Hormone 
 
17α-Methyltestosteron 
Androgene oder Substanzen mit ähnlichen Effekten kommen in den Kläranlagenausläufen in 
Konzentrationen von 2  −  4  033  ng/L Dihydrotestosteronäquivalenten vor; diese Konzen-
trationen sind somit auch höher als die der Steroidöstrogene (RODGERS-GRAY ET AL., 2000, 
THOMAS ET AL., 2002, LEÓN ET AL., 2007). In Flüssen wurden bis zu 100 ng/L Androgene nach-
gewiesen (JENKINS ET AL., 2001, DURHAN ET AL., 2002). Aufgrund der anabolen und androge-
nen Eigenschaften werden Androgene unter anderem in der Fisch- und Rinderzucht einge-
setzt (VICK & HAYTON, 2001, ANKLEY ET AL., 2003, JENSEN ET AL., 2006). Milchwirtschaftsbe-
triebe, Oberflächenabfluss in Regenzeiten und Aquakulturen tragen auch zu den Steroid-
konzentrationen in Oberflächengewässern bei (KOLODZIEJ ET AL., 2004). Steroidhormone 
werden von den Fischen in Zeiten vor und nach der Reproduktion ausgeschieden, und die 
Freisetzungsraten der Androgene sind mit Mengen von 170 − 1 000 µg/d ähnlich hoch wie 
die der Östrogene (KOLODZIEJ ET AL., 2004). Die vorhergesagte Umweltkonzentration von 
Methyltestosteron (MET) liegt bei 0,4 ng/L (SCHULTE-OEHLMANN ET AL., 2004). Die Konzentra-
tionen der Hormone in der Umwelt haben möglicherweise negative Effekte auf aquatische 
Organismen (JENSEN ET AL., 2006).  
 
MET ist ein synthetischer und aromatisierbarer androgener Rezeptoragonist (TILLMANN ET 
AL., 2001, SCHULTE-OEHLMANN ET AL., 2004, SELZSAM ET AL., 2005). Die meisten androgenen 
Substanzen aktivieren die androgenrezeptor-regulierte Transkription in Säugerzellen durch 
rezeptorregulierte Mechanismen (FANG ET AL., 2003). Viele ökotoxikologische Studien zu 
MET wurden mit Schnecken und Fischen durchgeführt. Die Studien mit Insekten beschäftig-
ten sich eher mit terrestrischen Insekten. Es gibt nur wenige Studien mit anderen aquati-
schen Invertebraten, so dass der Vergleich der Ergebnisse nicht einfach ist. Trotz Nachweis 
von Testosteron und Östrogenen in Insekten und Invertebraten ist deren physiologische 
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sophila-Zelllinientest zeigte MET bis zu einer Konzentration von 10
-3 M keine Aktivität als 
Ecdysteroidantagonist oder –agonist (DINAN ET AL., 2001). Da Ecdysteroide (Häutungshormo-
ne der Insekten) eine signifikant andere chemische Struktur als Wirbeltier-Steroidhormone 
haben, ist es unwahrscheinlich, dass letztere wie Hormone bei Insekten wirken (KIRKBRIDE-
SMITH ET AL., 2001).  
 
Chironomus riparius wurde in einem Lebenszyklustest gegenüber 3 − 243 µg MET/kg expo-
niert. Die Exposition hatte keinen negativen Effekt auf das Überleben, was auch schon in 
einer Studie mit Spitzschlammschnecken (Lymnaea stagnalis) festgestellt wurde (CZECH ET 
AL., 2001). Zwischen der EmT50 der Männchen und Weibchen bei der Kontrolle lagen 2,23 
Tage, dies ist mehr als bei den Ansätzen, die gegenüber MET exponiert waren. Der große 
Unterschied zwischen den Schlupfzeitpunkten der Kontrolltiere ist mit ein Grund dafür, 
dass sich Effekte von Methyltestosteron auf die Reproduktion bemerkbar machten. Dies ist 
aber nicht unbedingt ein Hinweis auf eine nachteilige Wirkung der Substanz. Jedoch ist der 
Schlupfabstand der Geschlechter, verglichen mit den anderen Versuchen der vorliegenden 
Arbeit, im normalen Bereich. 
 
Die wachstumsbezogenen Effekte bei anderen Organismen sind sehr widersprüchlich. So 
kommt es bei einer Exposition gegenüber (Methyl-)testosteron sowohl zu verlangsamten 
Entwicklungen als auch zu einer Wachstumsförderung (VICK  & HAYTON, 2001, PARROTT  & 
WOOD, 2002, MU & LEBLANC, 2002). Im vorliegenden Versuch sind die Effekte von MET auf 
das Wachstum und die Entwicklung der Mücken nicht eindeutig, jedoch zeigten sich bei der 
Emergenz und dem Gewicht deutliche geschlechtsspezifische Unterschiede. Die ge-
schlechtsspezifischen Unterschiede im Wachstum zeigten sich auch bei Reisfischen (LEÓN ET 
AL., 2007). Die Autoren begründen diese Unterschiede mit geschlechtsspezifischen Metabo-
lismen. Letztendlich überwiegen bei den Mücken die wachstumsfördernde Effekte von Me-
thyltestosteron, da bei allen Konzentrationen (außer 9 µg MT/kg) signifikant höhere Popu-
lationswachstumsraten als in der Kontrolle festzustellen waren. 
 
Die größeren Eigelege bei höheren MET-Konzentrationen im vorliegenden Versuch sind ein 
Hinweis auf eine mögliche östrogene Wirkung von MET durch die Umwandlung zu Methyl-
östradiol (PARROTT & WOOD, 2002). Die LOEC- bzw. EC50-Werte von MET bei Fischen und Mol-
lusken liegen im Bereich von 0,01 − 0,5 µg/L (ANKLEY ET AL., 2003, SCHULTE-OEHLMANN ET AL., 
2004, JENSEN ET AL., 2006). Generell zeigten die durchgeführten Studien mit Invertebraten 
und Fischen negative Effekte auf die Fekundität der Weibchen sowie auf die Eizahlen und 
die Embryoproduktion (KIRKBRIDE-SMITH ET AL., 2001, MU & LEBLANC, 2002, ANKLEY ET AL., 2003, 
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der Fall ist. Die beobachteten Effekte beruhen vermutlich eher auf toxische Wirkung der 
Substanz als auf eine Störung der Ecdysteroide oder deren Rezeptoren (KIRKBRIDE-SMITH ET 
AL., 2001). Die Embryotoxizität ist vermutlich ein alleiniges Phänomen von Wirbeltieran-
drogenen, da eine gleichzeitige Exposition gegenüber 20-Hydroxyecdyson die Wirkung auf-
hebt (MU & LEBLANC, 2002). Dies ist zudem ein Hinweis darauf, dass Methyltestosteron als 
Ecdysteroidantagonist wirken kann (MU & LEBLANC, 2002). 
 
Bei vielen untersuchten Organismen hatten niedrige Konzentrationen von Methyltestoste-
ron und anderen Androgenen vermännlichende Effekte (VERMA & FLICKINGER, 1971, PARROTT 
& WOOD, 2002, MU & LEBLANC, 2002, ANKLEY ET AL., 2003). Höhere Konzentrationen führen 
dagegen eher zu verweiblichenden Effekten (TILLMANN ET AL., 2001, PARROTT & WOOD, 2002, 
ANKLEY ET AL., 2003, SCHULTE-OEHLMANN ET AL., 2004, JENSEN ET AL., 2006). Vermutlich wirkt 
MET auch als Östrogenrezeptor-Agonist (ANKLEY ET AL., 2003). Die vermehrt festgestellten 
östrogenähnlichen Effekte von MET aufgrund der Umwandlung zu Methylöstradiol oder an-
deren östrogenen Derivaten deutet darauf hin, dass Methyltestosteron nicht unbedingt die 
beste Wahl als Modell-Androgen ist (PARROTT & WOOD, 2002). 
 
Nur beim Gewicht der Männchen und der Anzahl der fruchtbaren Gelege war eine NOEC- 
und LOEC-Berechnung möglich. In beiden Fällen lag die NOEC bei 9 µg/kg und die LOEC bei 
27 µg/kg. Die Effekte auf das Gewicht der Männchen zeigte in den höchsten Konzentratio-
nen ein einheitliches Bild, jedoch ist zu beachten, dass sich Effekte des Lösemittels be-
merkbar machen können, da der Unterschied zur Kontrolle signifikant war. Die signifikan-
ten Unterschiede der Mortalität der exponierten Mücken im Vergleich zur Kontrolle sind 
bedingt durch die schlechte Fitness der Kontrolltiere. Aus diesem Grund kann für die Mor-




In Europa liegen die Ethinylöstradiol-Konzentrationen im Abwasser bei 0,4  − 10 ng/L 
(SPENGLER ET AL., 2001, MEREGALLI & OLLEVIER, 2001, HEBERER, 2002). In den Oberflächenge-
wässern liegen die Konzentrationen bei 0,2 − 4 ng/L, in den meisten Fällen sogar unter 
0,1 ng/L  (HENSE ET AL., 2005, KRISTENSEN ET AL., 2005). In Sedimenten wurden 
0,05 − 22,8 mg/kg  Ethinylöstradiol  (EE2) gemessen (TERNES ET AL., 2002, KUSTER ET AL., 
2004). Aufgrund der Umweltkonzentrationen ist (vom endokrinen Potential abgesehen) 
nicht von einer generellen Toxizität auszugehen (HENSE ET AL., 2005). Ethinylöstradiol 
kommt in der aquatischen Umwelt in Konzentrationen vor, die bei Fischen die Reproduk-
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reich von 10 ng/L (SCHOLZ & GUTZEIT, 2000, LÄNGE ET AL., 2001, SCHULTZ ET AL., 2003, KRISTEN-
SEN ET AL., 2005). Die Spannweite der Effektschwellenwerte von EE2 ist sehr groß und um-
fasst bei anderen Invertebraten 0,001 − 88 µg/L; Mortalitäten treten bei 0,7 − 1,1 mg/L auf 
(ANDERSEN ET AL., 2001, DUFT ET AL., 2007). 
 
Der LCT mit Chironomus riparius wurde mit 3 − 243 µg EE2/kg durchgeführt. Das Überleben 
war nicht beeinflusst und entspricht weiteren Studien mit LC50-Werten (1 − 10 d) für C. 
riparius von 8,83 − 9,14 mg/L (MEREGALLI & OLLEVIER, 2001, SEGNER ET AL., 2003, LEE & CHOI, 
2007). Bei nicht-umweltrelevanten Konzentrationen (1 mg/L) wurde die Larvenentwicklung 
negativ beeinflusst, die Verpuppung und das Wachstum behindert sowie eine generelle 
Toxizität von EE2 auf den gesamten Organismus festgestellt (SEGNER ET AL., 2003, WATTS ET 
AL., 2003). In der vorliegenden Studie wurden umweltrelevante Konzentrationen getestet, 
was vermutlich der Grund für die festgestellten Unterschiede und die stets geringeren Ef-
fekte ist.  
 
In einer Studie von WATTS ET AL. (2001) schlüpften die Mücken früher als in der Kontrolle, 
und die Männchen schlüpften signifikant früher als die Weibchen. Der Anteil der geschlüpf-
ten Adulten und die EmT50 wird im vorliegenden Versuch durch eine EE2-Exposition beein-
flusst, allerdings gibt es keine deutliche Konzentrations-Wirkungs-Beziehung. Beide Ge-
schlechter reagierten ähnlich auf eine Exposition gegenüber EE2. Die Emergenz war bei den 
Weibchen stärker beeinflusst. Der große Unterschied zwischen den Schlupfzeitpunkten der 
Kontrolltiere ist mit ein Grund dafür, dass sich Effekte bemerkbar machten. Dies ist aber 
nicht unbedingt ein Hinweis für eine nachteilige Wirkung von EE2. Auffällig ist, dass sich die 
Schlupfzeitpunkte der Geschlechter mit zunehmender Konzentration immer mehr annäher-
ten. Dies steht im Kontrast zu der Studie von WATTS ET AL. (2001). In der ebenfalls mit Chi-
ronomiden durchgeführten Studie von LEE und CHOI (2007) hemmte EE2 den Schlupf bei 
100 µg/L, so dass die Gesamtemergenzrate abnahm. Der Verwandlung von der Larve zum 
Adulten war dort im Vergleich zu der Umwandlung von der Puppe zum Adulten stärker ge-
hemmt. Die Effekte auf den Schlupf der Chironomiden kann durch Interaktionen von östro-
genen Chemikalien mit den Ecdysteroidrezeptoren von C. riparius verursacht werden 
(SEGNER ET AL., 2003). 
 
Das erhöhte Trockengewicht bei den exponierten Männchen ist ein Hinweis darauf, dass EE2 
physiologische Prozesse von C. riparius stört. Es kann aber auch auf eine Absenkung des 
Wassergehalts in den Larven und somit auf Veränderungen der larvalen osmoregulatori-
schen Prozesse deuten (LEE & CHOI, 2007). Bei anderen Organismen hatte EE2 deutliche 
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variegatus hatte Ethinylöstradiol bei einer Konzentration von 300  µg/kg Sediment keine 
Effekte auf Wachstum und Reproduktion (LIEBIG ET AL., 2005). Mit Ausnahme der niedrigsten 
Konzentration gab es generell mehr fruchtbare Gelege pro Weibchen als in der Kontrolle.  
 
In der vorliegenden Arbeit wurde keine Verschiebung des Geschlechterverhältnisses zu 
mehr Weibchen festgestellt, im Gegensatz zu anderen Studien mit C. riparius (WATTS ET 
AL., 2001, LEE & CHOI, 2007). In diesen Studien hatte eine Exposition gegenüber EE2 signifi-
kante Effekte auf die Zahl der Adulten und das Geschlechterverhältnis. Vermutlich liegen 
diese Unterschiede in der Natur der angewendeten Tests begründet: LEE und CHOI (2007) 
untersuchten die Effekte auf Larven im 4. Stadium. Auch andere untersuchte Organismen 
zeigten eine Verweiblichung (PARROTT & WOOD, 2002, KRISTENSEN ET AL., 2005, PETTERSSON & 
BERG, 2007). Die Exposition gegenüber niedrigen Konzentrationen (< 4 ng/L) hatte vorran-
gig Effekte auf die Männchen, wohingegen bei höheren Konzentrationen auch die Weibchen 
beeinflusst wurden (PARROTT & WOOD, 2002). Eine weitere Studie zeigte, dass EE2 den Anteil 
der Weibchen reduzierte (PARROTT & BLUNT, 2005). 
 
In die Berechnung der Populationswachstumsrate fließen viele der oben genannten End-
punkte mit ein. Der große Unterschied zwischen den Schlupfzeitpunkten der Kontrolltiere 
hat Folgen für die weiteren Parameter, zum Beispiel weniger, kleinere und vermehrt un-
fruchtbare Eigelege. Bei exponierten Mücken waren die Wachstumsraten durchweg höher 
als in der Kontrolle, was eine logische Folge des oben genannten ist. Dies ist aber nicht 
unbedingt ein Hinweis für eine nachteilige Wirkung von EE2. 
 
Die signifikanten Unterschiede der Mortalität und auch der generell verfrühter Schlupf der 
exponierten Mücken im Vergleich zur Kontrolle sind wie bei Methyltestosteron bedingt 
durch die schlechte Fitness der Kontrolltiere. Aus diesem Grund kann für die Mortalität, 
die EmT50 und die PWR keine Berechnung einer NOEC oder LOEC vorgenommen werden. 
Auch für die anderen Parameter waren die Effekte auf die einzelnen Parameter nicht ein-






Seit der Entdeckung der chemischen Struktur der Insekten-Juvenilhormone in 1967 wurden 
synthetische Analoge produziert, die „Insektizide der dritten Generation“ genannt wurden 
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sind weniger toxisch und wurden speziell entwickelt, um bei der Anwendung gegen Schad-
insekten die Belastung der Nahrung und der Umwelt möglichst gering zu halten (CAMPICHE ET 
AL., 2006). Methopren ist einer der am weitesten verbreiteten Insektenwachstumsregulato-
ren (GHEKIERE ET AL., 2006b).  
 
Methopren gelangt entweder durch die direkte Applikation oder durch den indirekten Ein-
trag durch Oberflächenabfluss oder Erosion von angrenzenden behandelten landwirtschaft-
lichen Flächen in die Gewässer (DHADIALLA ET AL., 1998). Die Umweltkonzentrationen wer-
den auf etwa 10 µg/L geschätzt (HERSHEY ET AL., 1995, INGERSOLL ET AL., 1999). Die aktuellen 
Methoprenkonzentrationen und auch die Zusammensetzung der Abbauprodukte sind abhän-
gig von den physikalischen, chemischen und biologischen Merkmalen des Gebietes (SCHOFF 
& ANKLEY, 2004).  
 
Methopren hat eine geringe Phytotoxizität, eine sehr niedrige Säugertoxizität und ist leicht 
toxisch für tropische limnische Fische und Kaltwasserfische (GLARE & O’CALLAGHAN, 1999). 
Obwohl die amerikanische Umweltbehörde (US-EPA) keine besonderen Effekte, die auf ein 
signifikantes Risiko schließen lassen, feststellen konnte, wiesen verschiedene Forscher ne-
gative Effekte auf Nicht-Zielorganismen, insbesondere Krebstiere, nach (MCKENNEY & CE-
LESTIAL, 1996, US-EPA, 2001, OLMSTEAD & LEBLANC, 2001a, MU & LEBLANC, 2004). Eine Studie 
von HERSHEY ET AL. (1998) zeigte, dass Methopren für sehr viele aquatische Insektenarten 
toxisch ist und dass hauptsächlich Chironomiden betroffen sind. Zu den Effekten, die bei 
aquatischen Insekten festgestellt wurden, zählen unter anderem Effekte auf Entwicklung, 
Wachstum, Morphologie, Mortalität, Population und Reproduktion (GLARE & O’CALLAGHAN, 
1999). Jedoch wird die Wirkung von Methopren als geringfügig eingestuft, da die Substanz 
schnell abgebaut wird und die Insektenpopulationen sich nach einer Exposition schnell er-
holen (GLARE & O’CALLAGHAN, 1999). 
 
Bezüglich der Wirkung ist Methopren einer der effektivsten Juvenilhormon-Analoga (DHADI-
ALLA ET AL., 1998). Da die Puppen in ihrer Entwicklung zum adulten Tier gehemmt werden, 
ist die normale Entwicklung der Insekten gestört (GHEKIERE ET AL., 2006b). Auch frühe em-
bryonale Stadien können in ihrer Entwicklung durch Methopren negativ beeinflusst werden 
(DHADIALLA ET AL., 1998). Methopren ist demnach für aquatische Insekten nicht direkt to-
xisch, aber durch die Störung der Entwicklung kommt es zum Tod bzw. nicht erfolgreicher 
Reproduktion zu einem bestimmten Zeitpunkt im Lebenszyklus (GHEKIERE ET AL., 2006b). Es 
gibt Hinweise darauf, dass Methopren kein Ecdysteroidrezeptor-Antagonist ist, jedoch ist 
der genaue Wirkmechanismus der Substanz noch unklar (DINAN ET AL., 2001, GHEKIERE ET AL., 
  1022006b). Bei Stechmücken störte Methopren die Lyse und Re-Absorption der alten Endokuti-
kula und verhinderte die Synthese der neuen Prokutikula (CSONDES, 2004). Methopren zeigte 
bei Daphnien eine Aktivität als Juvenilhormonagonist mit einer Hemmung der Reproduktion 
und einer Verschiebung des Geschlechterverhältnis hin zu mehr Männchen (TATARAZAKO ET 
AL., 2003, WANG ET AL., 2005). 
 
Die akuttoxischen Konzentrationen für aquatische Invertebraten liegen im Bereich von 
125 − 1 250 µg/L (MCKENNEY & CELESTIAL, 1996, VERSLYCKE ET AL., 2004, SIEMERING, 2004). Me-
thopren verursachte im vorliegenden Versuch keine deutliche Mortalität. In einem Frei-
landexperiment verursachte Methopren ebenfalls keine Mortalität beim Benthos, aber die 
Chironomiden- und Köcherfliegenlarven verschwanden  (YASUNO & SATAKE, 1990). Bei Folso-
mia candida war die Hemmung der Reproduktion bei einer Exposition gegenüber Methopren 
stark mit dem Überleben der Adulten korreliert, mit einer EC50 von 173 mg/kg und einer 
LC50 von 178  mg/kg (CAMPICHE ET AL., 2006). Fenoxycarb, ein weiteres Juvenilhormon-
Analogon, hatte zwar geringere Effekte auf die Mortalität, aber die EC50 lag mit 113 mg/kg 
in einer vergleichbaren Größenordnung (CAMPICHE ET AL., 2006). Die NOEC liegt bei 
130 mg/kg (CAMPICHE ET AL., 2006). C. riparius scheint gegenüber Methopren empfindlicher 
zu reagieren als F. candida. 
 
Bei einer Exposition gegenüber Methopren schlüpften die Mücken generell früher als in der 
Kontrolle mit einer NOEC < 2 µg/kg und einer LOEC von 2 µg/kg. Dies steht in Kontrast zu 
den Ergebnissen von GHEKIERE ET AL. (2006b), bei denen Methopren die Häutung und das 
Wachstum der Schwebegarnele (Neomysis integer) bei subletalen Konzentrationen 
(100 µg/L) durch eine Verringerung der Wachstumsrate und eine Verlängerung der Stadien 
zwischen den Häutungen hemmte. Auffällig ist die Tatsache, dass es bei 162 µg MP/kg sig-
nifikant mehr Schlupfunfälle und tote Puppen gab als bei der Kontrolle. Bei Studien mit der 
Schwebegarnele verursachte Methopren eine konzentrationsabhängige Abnahme des Häu-
tungserfolgs (GHEKIERE ET AL., 2006a). Bei einer Exposition von Chironomus sp. gegenüber 
Juvenilhormonen und deren Analoga ab dem ersten Larvenstadium zeigte sich, dass die 
Entwicklung bis zum vierten Larvenstadium normal verlief und sich eine Vielzahl von Effek-
ten erst am Ende des vorpupalen Stadiums bemerkbar machten (LAUFER ET AL., 1986, HER-
SHEY ET AL., 1998). Auch COATS (1994) stellte fest, dass Methopren durch die Störung der 
Entwicklung zu einer fehlgeschlagenen Emergenz führt. Eine Exposition gegenüber Me-
thopren führt dazu, dass weniger Energie für Wachstum und Reproduktion zur Verfügung 
steht (VERSLYCKE ET AL., 2004). Dies ist vermutlich die Ursache für die kleineren und ver-
mehrt unfruchtbaren Gelege in den höchsten Konzentrationen im vorliegenden Versuch. 
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µg/kg. 
 
Die Tatsache, dass die exponierten Weibchen in der vorliegenden Arbeit generell leichter 
waren, entspricht den Studien von OLMSTEAD und LEBLANC (2000) und GHEKIERE ET AL. (2006b). 
Sie stellten fest, dass exponierte Daphnien und Garnelen signifikant kleiner als die Kon-
trolltiere waren, was vermutlich auf Veränderungen im Energiehaushalt zurückzuführen ist 
(VERSLYCKE ET AL., 2004). Obwohl die verfügbare Energiemenge in exponierten Tieren höher 
war, war auch der Energieverbrauch signifikant erhöht (VERSLYCKE ET AL., 2004). Der erhöhte 
Energieverbrauch führte zu signifikanten Veränderungen in der bereitgestellten Energie 
mit einer Verschiebung zu den energieintensiven Prozessen der Schadstoffmetabolisierung.  
 
Methopren verursachte signifikante Veränderungen im Steroidmetabolismus der Schwebe-
garnele und führte zu einer konzentrationsabhängigen Steigerung in der metabolischen 
Androgenisierungsrate (VERSLYCKE ET AL., 2004). Die Androgenisierung erfolgte durch die 
Abnahme der Eliminierung von Testosteron (VERSLYCKE ET AL., 2004). Dies kann möglicher-
weise eine Erklärung für das höhere Gewicht der exponierten Männchen in der vorliegen-
den Studie sein. OLMSTEAD und LEBLANC (2001b) stellten fest, dass Methopren bestimmte 
Komponenten der sexuellen reproduktiven Phasen bei Daphnien verändern kann. 
 
Bei den weiteren Endpunkten Gelege pro Weibchen, Geschlechtsverhältnis und Popula-
tionswachstumsrate waren keine Effekte zu beobachten. Bei anderen Organismen wurden 
im Gegensatz hierzu signifikante Effekte auf reproduktionsrelevante Parameter festgestellt 
(MCKENNEY, 2005). In der höchsten Konzentration war die Populationswachstumsrate (PWR) 
mit 0,74  d
-1 geringer als in der Kontrolle. Durch die hohe Standardabweichung, bedingt 
durch den Ausfall von Replikaten, war dieses Ergebnis jedoch nicht signifikant. Ist aber die 




Schon bei der geringsten Konzentration zeigten sich die Effekte von Luteolin auf das Über-
leben von Chironomus riparius. Die NOEC für die Emergenz ist 2 µg/kg für die Weibchen 
und < 2 µg/kg für die Männchen, die LOEC 6 bzw. 2 µg/kg. Die LOEC für die Männchen ist 
eine konservative Angabe, da die EmT50 erst wieder in der höchsten Konzentration signifi-
kant später als die Kontrolle ist. Dennoch zeigt die Emergenz eine eindeutige Tendenz ei-
nes verspäteten Schlupfs mit zunehmender Konzentration. Übereinstimmend hierzu führte 
Luteolin in einem Laborversuch zu einem verringerten Wachstum von Nachtfalterlarven 
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verzeichnen, und somit ist die NOEC 162 µg/kg. Die leicht U-förmige Effektkurve des Ge-
wichts der Männchen zeigt nur bei 18 µg MP/kg einen signifikanten Unterschied und ist 
biologisch nicht relevant.   
 
Aufgrund der Tatsache, dass die meisten Studien an Nagetieren und mit Zellkulturen 
durchgeführt wurden, ist es nicht einfach, die Effekte von Luteolin zu bewerten. Durch die 
Koevolution von Pflanzen und Tieren ist es sehr wahrscheinlich, dass die Effekte der Phyto-
chemikalien auf Tiere im Allgemeinen eher gering sind (CHAPIN ET AL., 1996). Viele der bio-
logischen Effekte von Luteolin beruhen auf dessen anti-oxidativen Eigenschaften, weswe-
gen die Substanz in der humanen Krebstherapie eingesetzt wird (CHAPIN ET AL., 1996, NO-
ROOZI ET AL., 1998). Die negativen Effekte wirken sich hauptsächlich auf die geschlechtliche 
Differenzierung im Gehirn, die Reifung und Pubertät aus, Luteolin kann jedoch auch das 
Zellwachstum und die Zellteilung beeinflussen (CHAPIN ET AL., 1996). 
 
Flavonoide können den anti-oxidativen Verteidigungsmechanismus beeinträchtigen und auf 
diese Weise einen direkten oxidativen Stress in den Zellen herbeiführen. Die beobachteten 
Konzentrations-Wirkungs-Beziehungen deuten darauf hin, dass die Effekte nicht nur durch 
eine Ähnlichkeit mit Östradiol zu erklären sind (CHAPIN ET AL., 1996). Luteolin kann östro-
genähnliche Effekte durch die Bindung am Östrogenrezeptor bewirken, die Stärke der Bin-
dung am Östrogenrezeptor wird jedoch sehr kontrovers diskutiert (HAN ET AL., 2002a, SCIPPO 
ET AL., 2004, FOX ET AL., 2004). Vermutlich hat Luteolin sowohl östrogene als auch anti-
östrogene Wirkungen, die aber dosisabhängig sind (HAN ET AL., 2002a). Flavone sind potente 
und spezifische Hemmer der Aromatase und haben in einem Konzentrationsbereich von 
50 − 100 µM toxische Effekte auf Zellkulturen; ein anderer möglicher Wirkmechanismus ist 
die Hemmung der Bildung von zyklischem Adenosinmonophosphat (cAMP) (WHITEHEAD & RI-






Die Akkumulation von Metallen in Sedimenten im aquatischen Ökosystem reflektiert die 
Gehalte der letzten Jahren verglichen mit den Wasserkonzentrationen, die durch kurzfris-
tige Faktoren beeinflusst werden (GLADYSHEV ET AL., 2001). Eine Metallakkumulation hat bei  
aquatischen und terrestrischen Insekten gentoxische Effekte und kann zu einer abnormalen 
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2001, WARCHAŁOWSKA-ŚLIWA ET AL., 2005).  
 
Cadmium (Cd) gelangt beim Erzbergbau und der Metallverhüttung, durch Verbrennungspro-
zesse oder bei der Verwendung als Düngemittel in die Umwelt (OLIVER, 1997). BLIEFERT 
(2002) schätzte den weltweiten jährlichen Cadmiumeintrag in terrestrische und aquatische 
Ökosysteme auf etwa 8 000 Tonnen. In Sedimenten wurden 0,2 − 2 356 mg Cd/kg und im 
Wasser 0,1 − 8,9 µg/L nachgewiesen (LEPPÄNEN ET AL., 1998, BERVOETS ET AL., 2004, RIBA ET 
AL., 2006). Cadmium wird nicht aus den aquatischen Ökosystemen eliminiert, sondern ak-
kumuliert in den Sedimenten (VETILLARD & BAILHACHE, 2005). Das Metall gelangt nach dem 
Eintrag in die Gewässer (durch Starkregenereignisse, Schneeschmelze oder Oberflächenab-
fluss) durch Adsorption an Festpartikel, Sedimentation und anschließender Bioturbation 
durch Anneliden ins Sediment (DELMOTTE ET AL., 2007). Bioturbation führt aber auch zu einer 
bedeutenden Freisetzung von Metallen (in partikulärer Form) aus dem Sediment, diese sind 
jedoch für benthische oder pelagische Arten schwer bioverfügbar (WALL ET AL., 1996, CIUTAT 
& BOUDOU, 2003). Die Toleranz aquatischer Organismen gegenüber Spurenmetallen kann 
auf zwei verschiedenen Wegen erreicht werden, einmal durch Akklimation (Veränderungen 
der physiologischen Prozesse im Organismus) oder durch Anpassung (genetische Weitergabe 
der Toleranz) (GUAN & WANG, 2006). Eine Studie zur Anpassung von Daphnien an Cadmium 
ergab, dass adaptierte Individuen kleiner waren (reduzierte Schwimmgeschwindigkeit), 
eine erhöhte Empfindlichkeit gegenüber anderen Schadstoffen aufwiesen und eine redu-
zierte genetische Variabilität hatten (WARD & ROBINSON, 2005). Alle Punkte stellen einzeln, 
aber auch in Kombination ein erhöhtes Risiko für das Aussterben der angepassten Populati-
on dar. 
 
In Organismen wirkt Cadmium als Enzymgift (OEHLMANN & MARKERT, 1997). Der Hauptexpo-
sitionsweg ist über die Verdauung und Absorption von Cd aus dem Sediment (WATTS & PAS-
COE, 2000b). Tests mit Daphnia magna ergaben 48 h-LC50 von 66 − 81 µg/L (WARD & ROBIN-
SON, 2005). Viele Studien zeigten, dass Cadmium einen Effekt auf die Entwicklung und Re-
produktion von Chironomus riparius hatte (WATTS & PASCOE, 2000b, PEDINA, 2001, MILANI ET 
AL., 2003, VOGT ET AL., 2007a). Vermutlich wird das meiste Cadmium über die Nahrung aus 
dem Sediment aufgenommen, und es wurde auch gezeigt, dass die Cadmiumakkumulation 
in den Organismen konzentrationsabhängig zunimmt (HARE ET AL., 2001). Bei C. riparius gab 
es eine Korrelation zwischen den Sediment- bzw. Wasserkonzentrationen und den Metall-
gehalten in den Larven (BERVOETS ET AL., 2004). 
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Die gemessenen Konzentrationen waren vergleichbar mit den nominalen Konzentrationen 
mit Wiederfindungsraten von 41,3 − 80%. Dieses Ergebnis ist vergleichbar mit VOGT ET AL. 
(2007a), die Wiederfindungsraten von 55-85% hatten. Ein empfindlicher Parameter mit Ef-
fekten schon bei den niedrigsten Konzentrationen war die Mortalität. Jedoch waren die 
erhöhten Mortalitäten nicht populationsrelevant und lagen trotz der Signifikanz einiger 
Unterschiede noch unter der OECD-Validitätsgrenze von 25%. Die Ergebnisse entsprechen 
anderen Studien, die zeigen konnten, dass Chironomiden relativ tolerant gegenüber einer 
Exposition mit Cadmium sind (WATTS  & PASCOE, 2000a, PÉRY ET AL., 2006, VOGT ET AL., 
2007a). Langfristige Expositionen von C. riparius gegenüber Cadmium führten anfangs zu 
Wachstumsstörungen und erhöhten Mortalitäten, aber die überlebenden Larven erholten 
sich schnell (vermutlich weil mehr Nahrung vorhanden war) und schlüpften sogar noch vor 
der Kontrolle (TIMMERMANS ET AL., 1992). Die ersten Larvenstadien sind empfindlicher als das 
vierte mit LC50-Werten (24 h) von 2,1 mg/L im Vergleich zu 2 g/L (WILLIAMS ET AL., 1986). 
Chronische LC50-Werte für C. riparius liegen je nach Anteil des organischen Gehaltes des 
Sedimentes bei 0,85 − 39 mg/kg (WATTS & PASCOE, 2000b, PEDINA, 2001, MILANI ET AL., 2003, 
VOGT ET AL., 2007a). 
 
Bei Konzentrationen unter 0,15 mg/L treten Effekte auf Wachstum, Entwicklung und Emer-
genz der Chironomiden auf, und die Konzentrationen, die in chronischen Tests negative 
Effekte verursachen, liegen etwa 100-mal niedriger als die Akutwerte für die Mortalität 
(PASCOE ET AL., 1989, TIMMERMANS ET AL., 1992). Wie in anderen chronischen Versuchen zeigte 
sich kein Effekt auf das Geschlechterverhältnis (PASCOE ET AL., 1989, VOGT ET AL., 2007a). Im 
vorliegenden Versuch war der Schlupf bei beiden Geschlechtern verzögert, bei den Weib-
chen waren stärkere Effekte zu verzeichnen. Die NOEC liegt bei 0,6 mg/kg, die LOEC bei 
1,2 mg/kg und die EC50 bei 0,53 mg/kg (KI: 0,29 − 0,97). Dies stimmt mit weiteren Studien 
überein (PASCOE ET AL., 1989, WATTS & PASCOE, 2000a, VOGT ET AL., 2007a). Mit zunehmenden 
Konzentrationen kam es zu einem verlängerten Emergenzintervall und einer verzögerten 
Emergenz, insbesondere bei den Männchen (VOGT ET AL., 2007a). 
 
Das Gewicht der cadmiumexponierten Männchen in der vorliegenden Arbeit (0,316 − 0,370 
mg) ist durchaus vergleichbar mit den Gewichten von exponierten Freilandpopulationen 
(POSTMA ET AL., 1995). Die exponierten Männchen waren bei allen Konzentrationen (außer 
der niedrigsten, was aber vermutlich auf einen hormetischen Effekt zurückzuführen ist) 
leichter als die Kontrolle. Im Gegensatz dazu waren die Männchen bei einer Cadmiumkon-
zentration von 17,9 µg/L durchschnittlich 30 µg schwerer als bei den niedrigeren Konzent-
rationen und der Kontrolle (POSTMA & DAVIDS, 1995). Ein geringeres Gewicht kann auf ein 
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(1992) der Fall war. Jedoch war der Schlupf der exponierten Mücken bei beiden Geschlech-
tern in der vorliegenden Studie verzögert (EC50 (Weibchen): 0,53 mg/kg). Studien zeigten, 
dass Chironomiden bei höheren Konzentrationen und/oder mit zunehmender Expositions-
dauer deutlich langsamer wachsen (ANDERSON ET AL., 1980, SUEDEL ET AL., 1997). Die Popula-
tionswachstumsrate war bei der Exposition gegenüber Cadmium in der höchsten Konzentra-
tion signifikant geringer als in der Kontrolle. Dies entspricht den Ergebnissen aus weiteren 
Studien mit Invertebraten (POSTMA ET AL., 1994, LOPES ET AL., 2005). PÉRY ET AL. (2006) mo-
dellierten die Ergebnisse ihrer Studie und stellten fest, dass die Populationswachstumsrate 
ein empfindlicher Endpunkt ist, unabhängig davon, ob Cadmium eine verringerte Nahrungs-
aufnahme oder einer Erhöhung der Wachstums(Energie-)kosten bewirkt (Schwellenwerte 
0,42 bzw. 0,58 mg Cd/kg). 
 
Die Effekte von Cadmium auf die Eigelegeparameter entsprechen den Ergebnissen anderer 
Studien mit Chironomiden. Generell waren die Gelege der exponieren Tieren größer als die 
der Kontrolle (NOEC: < 0,15 mg/kg, LOEC: 0,15 mg/kg). Die signifikanten Effekte in den 
beiden niedrigsten Konzentrationen können auch ein Hinweis auf ein hormetischer Effekt 
sein. Cadmium hemmte die Reproduktion und führte zu einer Verringerung der Eigele-
gegröße und der Fruchtbarkeit der Gelege (WILLIAMS ET AL., 1987, PÉRY ET AL., 2006, VOGT ET 
AL., 2007a). Die reduzierte Anzahl der Gelege und auch die vermehrte unfruchtbaren Gele-
ge pro Weibchen sind bedingt durch die in der entsprechenden Konzentration erhöhten 
Mortalitäten. Bei Fischen hemmt Cadmium die Vitellogenese und wirkt als endokriner Dis-
ruptor durch die Hemmung der östradiolstimulierten Gene in der Leber (VETILLARD & BAILHA-
CHE, 2005). Cadmium kann die Reproduktion aber auch durch nicht-östrogene Mechanismen 
beeinflussen, und ein Teil der Toxizität beruht auf der Veränderung der Kalziumhomöosta-
se (WAISBERG ET AL., 2003). 
 
Von vier untersuchten benthischen Arten waren Hyalella azteca und C. riparius bezüglich 
der Reaktion auf Cadmium am empfindlichsten (MILANI ET AL., 2003). Nicht-adaptierte Chi-
ronomus-Larven hatten eine erhöhte Mortalität bei einer Exposition gegenüber metallbe-
lasteten Sedimenten und auch eine reduzierte Nahrungsaufnahme (LEPPÄNEN ET AL., 1998). 
Die aufgenommene Nahrung spielt bei der Bioakkumulation von sedimentgebundenen 
Schadstoffen eine wichtige Rolle (LEPPÄNEN ET AL., 1998). Im Freiland liegen die Schadstoffe 
in unterschiedlichen Mischungen vor, so dass die Toxizität der einzelnen Substanz nicht 
eins zu eins auf das Freiland übertragen werden kann. Dennoch hat Cadmium an der Ge-
samttoxizität der Sedimente vermutlich einen hohen Anteil (HARRAHY & CLEMENTS, 1997).  
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Blei und seine Verbindungen gehören zu den starken Umweltgiften (OLADIMEJI  & OFFEM, 
1989). Bleigehalte in Kläranlagen stammen unter anderem aus Abschwemmungen von Stra-
ßen und Dächern sowie von noch in Altbauten vorhandenen Bleileitungen. Blei akkumuliert, 
wie andere Schwermetalle, in Klärschlämmen und Sedimenten, aber auch in Lebewesen. 
Bei mehreren Invertebraten spielt die Körpergröße bei der Metallakkumulation eine wichti-
ge Rolle. Blei bindet am äußeren Skelett und das so gebundene Blei dominiert in einigen 
Fällen die gesamte Bleiakkumulation (MACLEAN ET AL., 1996). Bei Oligochaeten gibt es eine 
positive Korrelation der Akkumulation im Organismus mit den Sedimentkonzentrationen, 
aber eine negative Korrelation mit den Wassergehalten (VAN GRIETHUYSEN ET AL., 2004).  
 
Einige Autoren sind der Meinung, dass, obwohl Chironomiden Metalle aus dem Sediment 
akkumulieren können, sie durch die in der Umwelt vorkommenden Wasser- und Sediment-
konzentrationen nicht beeinträchtigt werden (HARRAHY  & CLEMENTS, 1997, JANSSENS DE 
BISTHOVEN ET AL., 1998, MICHAILOVA ET AL., 2001, BERVOETS ET AL., 2004). Dennoch liegen Blei-
konzentrationen von 0,05 − 100 mg/L bei Chironomiden im subletalen Effektbereich (JANS-
SENS DE BISTHOVEN ET AL., 1998, VERMEULEN ET AL., 2000, GLADYSHEV ET AL. 2001, GROSELL ET AL., 
2006).  
 
Der Chironomus-Versuch wurde mit Bleikonzentrationen von 0,65 − 65 mg/kg durchgeführt. 
Die Wiederfindungsraten von Blei sind generell hoch, aber die gemessenen Konzentrationen 
sind immer niedriger als die Nominalkonzentrationen (ANDERSON ET AL., 1980, HARRAHY & 
CLEMENTS, 1997, GLADYSHEV ET AL. 2001, TIMMERMANS ET AL., 2002, BERVOETS ET AL., 2004). Die 
Wiederfindungsraten in den Sedimenten des vorliegenden Versuches mit Blei betrugen 
50,8 − 107,7% und entsprechen damit den oben genannten Studien. In Sedimenten wurden 
4 − 250 mg/kg und im Wasser 1 − 44,4 µg/L nachgewiesen, die Gewebekonzentrationen in 
aquatischen Organismen reichten von 0,09  − 23 mg/kg  (GLADYSHEV ET AL., 2001, VAN 
GRIETHUYSEN ET AL., 2004, BERVOETS ET AL., 2004). 
 
Akuttests mit Chironomiden ergaben LC50-Werte von 2,68 − 220 mg/L und EC50-Werte von 
11,2 − 34,7 mg/L (KHANGAROT & RAY, 1989, OLADIMEJI & OFFEM, 1989, HARRAHY & CLEMENTS, 
1997, VERMEULEN ET AL., 2000, BAT & AKBULUT, 2001). Ein chronischer Test mit Chironomus 
tentans zeigte Effektschwellenwerte von 497 µg/L (GROSELL ET AL., 2006). Mit steigenden 
Konzentrationen stieg die Mortalität und mieden immer mehr Chironomus-Larven das Se-
diment, was ein Hinweis darauf ist, dass C. riparius Metalle im Sediment erkennen und 
vermeiden kann (HARRAHY & CLEMENTS, 1997, VERMEULEN ET AL., 2000, BAT & AKBULUT, 2001). 
Aufgrund der Ergebnisse für Mortalität und Wachstum kommen die Autoren zu der Erkennt-
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dem vorliegenden Versuch bezüglich der Mortalität zeigte. Im Vergleich zu anderen aquati-
schen Organismen sind Chironomiden unempfindlicher gegenüber Blei (OLADIMEJI & OFFEM, 
1989, MACLEAN ET AL., 1996, WARD & ROBINSON, 2005, GROSELL ET AL., 2006).  
 
Es gibt Hinweise darauf, dass die Zeit bis zur Emergenz in höheren Konzentrationen verlän-
gert und dass die Überlebensrate auch signifikant verringert war (GROSELL ET AL., 2006). In 
der vorliegenden Studie waren die Effekte einer Blei-Exposition auf die Emergenz nicht 
eindeutig. Die exponierten Männchen schlüpften mit zunehmender Konzentration immer 
früher als die Kontrolle, während die Weibchen tendenziell eine Schlupfverzögerung zeig-
ten. Eine Blei-Exposition hat negative Effekte auf die Häutungsrate von C. riparius und 
führte bei Konzentrationen von 10 und 100 mg/L zu einer Verzögerung der Häutung (VER-
MEULEN ET AL., 2000). Bei Drosophila melanogaster und Lymnea stagnalis war die Reifung 
infolge einer Blei-Exposition verzögert (COHN ET AL., 1992, GROSELL ET AL., 2006). Mit zu-
nehmender Entwicklung der Fruchtfliegen nahm die Verzögerung in der Entwicklung zu, 
woraus die Autoren schließen, dass in der Entwicklung kein Zeitfenster für die toxischen 
Effekte von Blei vorhanden ist (COHN ET AL., 1992). 
 
Ein oft beschriebener Effekt bei einer Exposition von Chironomiden gegenüber Blei sind 
Deformitäten der Mundwerkzeuge, vor allem bei einer Exposition ab dem Eistadium 
(KRANTZBERG & STOKES, 1989, VERMEULEN ET AL., 2000, MARTINEZ ET AL., 2001). Dieser Parame-
ter wurde in der vorliegenden Arbeit nicht untersucht. Die Deformitäten der Mundwerk-
zeuge können auch eine Ursache für die Effekte auf die Emergenz sein und möglicherweise 
auch bei den Gewichtseffekten eine Rolle spielen. Eine mögliche Folge dieser Deformitäten 
ist eine verringerte Nahrungsaufnahme der Larven und damit auch ein verringertes Gewicht 
der Mücken (MARTINEZ ET AL., 2001). Bei mittleren Konzentrationen waren die männlichen 
Mücken schwerer, ansonsten leichter als die Kontrolle. TIMMERMANS ET AL. (1992) nennen 
Bleigehalte von bis zu 13 mg/g Körpergewicht bei C. riparius, zudem war das Wachstum 
der exponierten Tiere signifikant verlangsamt. BAT und AKBULUT (2001) stellten fest, dass 
das Körpergewicht der Larven bei steigenden Konzentrationen ebenfalls zunahm, woraus 
sie schließen, dass kleinere Tiere bei höheren Konzentrationen empfindlicher sind und nur 
die größeren Larven überleben. 
 
Es wird oft vermutet, dass schwere Mückenweibchen nicht zur Eiablage gekommen sind. 
Bei der Untersuchung dieser Theorie in den Experimenten fällt auf, dass, obwohl die unter-
suchten Konzentrationen von Blei zum Teil deutlich höher als die von Cadmium sind, die 
beiden Endpunkte Gewicht der Weibchen und Eigelege pro Weibchen einen ähnlichen Kur-
  110venverlauf zeigen. Bei der Gegenüberstellung der Endpunkte gab es nur für Blei einen sig-
nifikanten Zusammenhang zwischen der verringerten Eigelegezahl pro Weibchen und dem 
höheren Trockengewicht der Weibchen (p = 0,008) (Abbildung 4.2). Möglicherweise wirken 
beide Substanzen unterschiedlich auf C. riparius ein. Blei beeinflusste wie Cadmium die 
Fruchtbarkeit der Gelege, und bei 6,5 mg/kg war der Anteil unfruchtbarer Eigelege 50% 
(p < 0,01). Dies ist in Übereinstimmung mit einer Studie von JANSSENS DE BISTHOVEN ET AL. 
(1998). In dieser Studie starben bei 500 µg Pb/L alle Chironomiden in der dritten Genera-
tion trotz niedriger Mortalitäten aufgrund eines geringeren Reproduktionserfolges aus. 































Abb. 4.2: Chironomus riparius und Schwermetallexposition. Dargestellt ist die Korrelation zwischen 
den Endpunkten Gewicht der Weibchen und Eigelege pro Weibchen. Die Konzentrationen (K1-K5) für 
Blei (Pb) sind 0,65; 3,25; 6,5; 32,5 und 65 mg/kg und für Cadmium (Cd) 0,15; 0,3; 0,6; 1,2 und 2,4 
mg/kg.  
 
Trotz einiger signifikanten Unterschiede im Vergleich zur Kontrolle war keine Berechnung 
einer NOEC oder LOEC möglich. Somit ist die NOEC parameterübergreifend 65 mg/kg und 
die LOEC > 65 mg/kg. Obwohl bei der Mortalität statistisch signifikante Unterschiede auf-
traten, ist dies für die Population nicht relevant, da die Tiere generell eine gute Fitness 
zeigten. Ebenso sind auch die signifikanten Effekte auf die Anzahl der fruchtbaren Gelege 






Alkylphenole akkumulieren in Sedimenten und im Gewebe von Fischen und benthischen 
Organismen (TERNES ET AL., 1999). Konzentrationen im niedrigen µg/L-Bereich beeinflussen 
  111den Steroidstoffwechsel und erhöhen die Östradiolkonzentrationen im Plasma (ARUKWE ET 
AL., 1997, GIESY ET AL., 2000, HARRIS ET AL., 2001). Obwohl die Umweltkonzentrationen der 
Alkylphenole geringer sind als die für die Induzierung eines Effektes benötigten Konzentra-
tionen, gibt es Hinweise darauf, dass Tenside die Mobilität anderer Schadstoffe erhöhen 
können (KROGH ET AL., 2003). 4-Nonylphenol (NP) werden endokrine Eigenschaften zuge-
schrieben und die Substanz agiert möglicherweise auch additiv mit anderen endokrinen 
Disruptoren (WHITE ET AL., 1994, MCCORMICK ET AL., 2005, MÄENPÄÄ & KUKKONEN, 2006).  
 
Die Effekte von NP sind vielfältig. Süßwasserarten sind im Vergleich zu marinen Arten un-
empfindlicher gegenüber NP (VAZQUEZ-DUHALT ET AL., 2005). Obwohl NP bei einigen Arten 
die Fruchtbarkeit und Eiproduktion stimuliert, sind die Fekundität und das Überleben der 
Eier beeinträchtigt (SHURIN & DODSON, 1997, PRICE & DEPLEDGE, 1998, BROWN ET AL., 1999). Ein 
starker Einfluss besteht auch bei der Entwicklung der juvenilen Stadien (z.B. Missbildun-
gen) und auf den endogenen Hormonhaushalt (ZOU & FINGERMAN, 1997, NICE ET AL., 2000, 
2003, GARCÍA-REYERO ET AL., 2004). Bei Fischen, Algen und anderen Invertebraten als Chiro-
nomiden zeigte NP akuttoxische Effekte (LC50 bzw. EC50) im Bereich von 0,34 − 3 000 µg/L 
(MCLEESE ET AL., 1981, BROOKE, 1993, VAZQUEZ-DUHALT ET AL., 2005, ISIDORI ET AL., 2006). Die 
Effekte sind unter anderem eine erhöhte Mortalität und eine Verlangsamung des Wachs-
tums (BROWN ET AL., 1999, LUTZ & KLOAS, 1999, NICE ET AL., 2000). Die starke Bindung von NP 
am humanen Östrogenrezeptor ist in Übereinstimmung mit der östrogenen Wirkung der 
Substanz (SCIPPO ET AL., 2004).  
 
Die Empfindlichkeit von Chironomiden gegenüber NP ist stark von der Art abhängig, und die 
LC50-Werte liegen bei 315 − 680 mg/kg bzw. 0,12 − 160 µg/L (ENGLAND & BUSSARD, 1993, ABC 
LABORATORIES, 1995, BETTINETTI ET AL., 2002, MÄENPÄÄ & KUKKONEN, 2006, LEE & CHOI, 2006). 
Die gemessenen chronischen Toxizitäten zeigen, dass Konzentrationen ab 5 µg/L ein Risiko 
für einen Großteil der aquatischen Lebensgemeinschaft darstellen (VAZQUEZ-DUHALT ET AL., 
2005). Die LOEC-Werte der untersuchten Invertebraten lagen dabei im Bereich von 
76 − 243 µg/L, die subletalen Effekte treten jedoch bei viel geringeren Konzentrationen als 
0,48 − 0,69 µg/L auf (KAHL ET AL., 1997, SCHMUDE ET AL., 1999, LEE & CHOI, 2006). NP beein-
flusste die Vitellogenin-Aktivität bei männlichen Chironomiden, bei den Weibchen waren 
hingegen keine Effekte feststellbar (HAHN ET AL., 2002). C. riparius kann NP zum Teil auch 
besser als andere Arten metabolisieren (VERRENGIA GUERRERO ET AL., 2002, MÄENPÄÄ & KUKKO-
NEN, 2006). LEE & CHOI (2006) kamen zu der Schlussfolgerung, dass oxidativer Stress und 
Neurotoxizität nicht an der Toxizität von NP beteiligt sind, da die antioxidativen Enzyme 
sowie Acetylcholinesterase nicht reagierten. 
 
  112Die Bioakkumulation steigt mit zunehmendem organischem Gehalt des Sedimentes, und die 
Bindung von NP am organischen Material verringert die chemische Bioverfügbarkeit (MÄEN-
PÄÄ & KUKKONEN, 2006). Bei drei Amphipodenarten reduzierte das organische Material aus 
dem Sediment die Bioakkumulation von NP (HECHT ET AL., 2004). In einem Versuch mit 
Lumbriculus variegatus wurde auch nach 56 Tagen kein Gleichgewicht der Nonylphenol-
konzentrationen im Sediment erreicht (CROCE ET AL., 2005). Es gibt aber nur wenige Studien 
über die Bioakkumulation oder über Effekte von NP aus dem Sediment auf benthische Or-
ganismen. Im Rahmen der Umsetzung der Europäischen Wasserrahmenrichtlinie wird ein 
Qualitätsstandard von 0,33 µg NP/L für Inlandgewässer vorgeschlagen (LEPPER, 2002). Die 
Umweltkonzentrationen liegen meist im höheren µg/L-Bereich mit Maximalwerten von 
53 − 644 µg/L im Wasser und bis zu 13,7 mg/kg im Sediment (BETTINETTI & PROVINI, 2002, 
BETTINETTI ET AL., 2002, VAZQUEZ-DUHALT ET AL., 2005).  
 
Der Lebenszyklustest wurde mit Konzentrationen von 0,4 − 250 mg NP/kg durchgeführt. Die 
Exposition gegenüber Nonylphenol hatte wie bei einer Studie von MEREGALLI ET AL. (2001) 
keine Effekte auf die Mortalität. Jedoch führte Nonylphenol bei Chironomus riparius zu 
Deformitäten der Mundwerkzeuge (MEREGALLI ET AL., 2001). KAHL ET AL. (1997) konnten keine 
Effekte auf die Parameter Wachstum, Eigelege pro Weibchen und Fruchtbarkeit der Gelege 
feststellen, was auch in der vorliegenden Studie der Fall war. LEE und CHOI (2006) stellten 
fest, dass ab 100 µg NP/L die Gesamtemergenz reduziert, der Endpunkt Verpuppung der 
Larven aber nicht beeinflusst war. In einem weiteren 28 d Chironomus-Sedimenttest zeigte 
sich für die Emergenz eine EC50 von 380 mg NP/kg (BETTINETTI & PROVINI, 2002).  
 
Auf das Geschlechterverhältnis der geschlüpften Mücken hatte NP wie bei anderen Studien 
keinen Einfluss (KAHL ET AL., 1997, BETTINETTI & PROVINI, 2002, LEE & CHOI, 2006). Bei BETTI-
NETTI und PROVINI (2002) legten die Weibchen ab einer Konzentration von 250 mg NP/kg TG 
(EC10) keine Eigelege mehr. Die exponierten Weibchen waren im vorliegenden Versuch ge-
nerell leichter als in der Kontrolle, zeigten aber keine signifikanten Unterschiede. Dieses 
Ergebnis bestätigt eine Studie von MÄENPÄÄ & KUKKONEN (2006), allerdings bei viel höheren 
Konzentrationen. In einem chronischen Test führte NP zu einer Abnahme des Körperge-
wichts der Larven (NOEC: 0,61 µg/kg), zu einer verringerten Kopfkapselgröße und auch zu 
einer Erhöhung der Mortalität in der höchsten Konzentration, die Konzentrations-Wirkungs-
Beziehung war jedoch unregelmäßig (MÄENPÄÄ & KUKKONEN, 2006). 
 
Auf die Populationswachstumsrate (PWR) von C. riparius hatte NP keinen Effekt, was im 
Einklang mit den Ergebnissen aus anderen Studien ist. Ein Versuch mit NP und Collembolen 
zeigte, dass eine stimulierte Fekundität nicht zu einer erhöhten PWR führt (WIDARTO ET AL., 
  1132007). Effekte auf die Mortalität der Juvenilen führt nicht immer zu einer Abnahme der 
PWR, da die Überlebenden (insbesondere bei Arten mit hohen Reproduktionsraten) oftmals 
den Verlust durch eine Erhöhung der eigenen Reproduktion kompensieren (WALTHALL  & 
STARK, 1997, BECHMANN, 1999). Weitere Studien zeigen ebenfalls, dass die PWR oft unemp-
findlicher als Endpunkte wie Wachstum oder Reproduktion ist (STARK ET AL., 1997, HANSEN ET 
AL., 1999). 
 
Alle Parameter im vorliegenden Versuch zeigten keine eindeutigen Tendenzen, so dass die 
NOEC 250 mg/kg betrug und die LOEC darüber liegt. Jedoch war die Emergenz der Weib-
chen mit einer NOEC von 0,4 mg/kg (LOEC: 2 mg/kg) ein empfindlicher Parameter wohin-
gegen die größeren Gelege bei 0,4 mg/kg vermutlich auf einen fördernden Effekt der Sub-
stanz zurückzuführen ist. Die vorliegenden Ergebnissen bestätigen die Ergebnisse aus ande-
ren Studien. Die untersuchten Konzentrationen der vorliegenden Studie waren zwar um-
weltrelevant, aber zu gering um Effekte hervorzurufen. 
 
In einem weiteren Versuch mit NP mit zum Teil ähnlichen Konzentrationen von 0,8  bis 
468,8 mg/kg waren die Mücken erheblich empfindlicher gegenüber Nonylphenol. So lag die 
NOEC für die Mortalität und die Populationswachstumsrate bei 0,8 mg/kg, für die Emer-
genz (beide Geschlechter) bei niedrigeren Konzentrationen als 0,8 mg/kg und für alle Eige-
legeparameter und das Geschlechterverhältnis bei 93,8  mg/kg. Dieser Versuch fand im 
März statt, der oben genannte im Mai bzw. im Juni. Vermutlich ist dieser beobachtete Un-




4-tert-Octylphenol (OP) ist ein östrogenes Alkylphenol mit einer weit verbreiteten Anwen-
dung als Tensid und Kunststoffadditiv und ist eines der potentesten östrogenen Alkylphe-
nolisomere (ROUTLEDGE & SUMPTER, 1996, PEDERSEN ET AL., 1999). OP ist für Regenbogenforel-
len fünfmal mehr östrogen wirksam als Nonylphenol (JOBLING & SUMPTER, 1993). Die Um-
weltkonzentrationen von OP liegen im Bereich von 0,8  −  91  ng/L im Wasser und 
0,01 − 0,34 mg/kg im Sediment (BENNIE ET AL., 1997, LYE ET AL., 1999, OSPAR, 2003, NAGY ET 
AL., 2005). Die Umweltkonzentrationen sind meist geringer als die niedrigsten beobachte-
ten Effektkonzentrationen, aber es ist nicht auszuschließen, dass niedrigere Konzentratio-
nen bei längerer Exposition Effekte induzieren können.  
 
OP bindet an Wirbeltier-Östrogenrezeptoren, ist aber weniger potent als Steroidöstrogene 
(ROBINSON ET AL., 2004). Die akuttoxischen Effekte (LC50/EC50) von OP auf Invertebraten lie-
  114gen im Bereich von 0,01 − 1 mg/L und die chronischen LC50/EC50
 bei 0,23 bzw. 5,2 mg/L 
(MCLEESE ET AL., 1981, ZOU & FINGERMAN, 1997, ANDERSEN ET AL., 2001, ROBINSON ET AL., 2004, 
ISIDORI ET AL., 2006, HOGAN ET AL., 2006). OP wirkt vor allem hemmend auf die Häutung und 
Entwicklung der Invertebraten. Die Effektschwelle für OP-induzierte Effekte auf den 
Zebrabärbling (Danio rerio) liegt im µg/L-Bereich mit ähnlichen Effekten wie bei der Be-
handlung mit Ethinylöstradiol (SEGNER ET AL., 2003).  DUFT ET AL. (2007) exponierten die 
Zwergdeckelschnecke Potamopyrgus antipodarum unter anderem gegenüber OP. Die NOEC 
war geringer als 1 µg/L, und die Sedimentexposition ergab eine EC10 von 0,004 µg/kg. In 
Rattenzellen induzierte OP eine dosisabhängige Stimulierung der Progesteronsekretion und 
eine dosisabhängige Abnahme der Östradiol- und Testosteronausscheidung, aber nicht auf-
grund einer reduzierten Aromataseaktivität, sondern aufgrund der hemmenden Einwirkung 
von OP auf die cAMP-Produktion (WHITEHEAD & RICE, 2006). 
 
Im Lebenszyklustest mit 4-tert-Octylphenol zeigten sich die Mücken ähnlich unempfindlich 
wie bei vergleichbaren Konzentrationen von Nonylphenol. Die NOEC für alle Endpunkte lag 
bei 50 mg/kg. Die Gelege der exponierten Mücken waren generell kleiner als die der Kon-
trolle und es wurden auch durchgehend weniger Gelege produziert. Im Gegensatz dazu 
zeigte OP bei P. antipodarum eine Stimulierung der Embryoproduktion (DUFT ET AL., 2003b, 
2007). Die signifikant erhöhte Mortalität bei 0,4 mg/kg ist vermutlich als Ausreißer zu se-





Mit einem Lebenszyklustest (LCT) können mehrere Parameter in einem einzelnen Test ge-
messen werden. Im LCT wird ein Großteil des Lebenszyklus, inklusive der frühen Lebens-
stadien, einbezogen und der Test kann auch für die Verwendung in Multigenerationsstudien 
angepasst werden (POSTMA & DAVIDS, 1995, VOGT, 2007, TAENZLER ET AL., 2007). Generell wird 
der LCT mit Chironomus riparius als geeignete Methode für die Bewertung der Chemikalien 
in der Umwelt eingestuft (TAYLOR ET AL., 1993, BENOIT ET AL., 1997, NORBERG-KING ET AL., 
2006, TAENZLER ET AL., 2007). Manche Forscher sind sich uneins zur Eignung des Tests bei 
bestimmten Substanzen, wie zum Beispiel Östrogene. Nach der Meinung von WATTS ET AL. 
(2001) ist C. riparius unempfindlich für Ethinylöstradiol und LCT somit ungeeignet für ös-
trogene Chemikalien. Jedoch finden sowohl SEGNER ET AL. (2003) als auch TAENZLER ET AL. 
(2007), dass ein LCT eine gute Methode für den Nachweis subletaler Effekte von Umweltös-
trogenen bzw. endokrine Disruptoren ist.  
 
  115Unterschiedliche Ansichten zur Eignung des LCT mit Chironomiden herrschen auch in Bezug 
auf die Auswahl der geeignetsten Endpunkte. In der vorliegenden Arbeit waren die emp-
findlichsten Endpunkte das Überleben, der Anteil fruchtbarer Eigelege, der mittlere 
Schlupfzeitpunkt der Weibchen sowie das Gewicht der Männchen. Obwohl das Überleben 
der Mücken bei allen Stressoren beeinflusst wurde, waren die Unterschiede zur Kontrolle in 
den meisten Fällen nicht populationsrelevant. Dies ist in Übereinstimmung mit weiteren 
Studien, in denen die Mortalität als unempfindlicher bzw. ungeeigneter Endpunkt einge-
stuft wird (MILANI ET AL., 2003, NORBERG-KING ET AL., 2006). Ein weiterer ungeeigneter End-
punkt, der in zukünftigen Untersuchungen nicht mehr aufgenommen werden sollte, ist das 
Trockengewicht der adulten Weibchen. Dies liegt daran, dass das Gewicht sehr stark davon 
abhängt, ob die Weibchen ihr Eigelege abgelegt haben. Es ist aber auch nicht gesagt, dass 
leichtere Weibchen ein Eigelege produziert haben. Somit ist das Setzen einer Gewichts-
grenze zur Unterscheidung zwischen Weibchen mit und ohne Eiablage sehr subjektiv.  
 























Abb. 4.3: Medianer Schlupfzeitpunkt EmT50 (d) von unbelasteten Chironomus  
riparius (Kontrolle und Lösemittelkontrolle) im Jahresverlauf. 
 
Subletale Endpunkte sind meistens empfindlicher als das Überleben der exponierten Mü-
cken. So wird vor allem der Parameter Wachstum als empfindlich eingestuft (SIBLEY ET AL., 
1997a, MILANI ET AL., 2003, FARIA ET AL., 2006). Veränderungen im Wachstum, ob positiv oder 
negativ, können verwendet werden, um Vorhersagen zur Beeinflussung der Reproduktion 
und Populationsdynamik zu treffen. Sehr häufig werden Effekte auf die Entwicklung der 
Larven und auf die Emergenz festgestellt (TAYLOR ET AL., 1993, WATTS  & PASCOE, 1998, 
HWANG ET AL., 2001, 2004, FARIA ET AL., 2006), so dass dieser Endpunkt auf jeden Fall aufge-
nommen werden sollte. Jedoch zeigen die Ergebnisse der vorliegenden Arbeit, dass die 
mittleren Schlupfzeitpunkte der Kontrollen auch sehr stark schwanken. Eine Betrachtung 
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bedingt sind (Abbildung 4.3). Der Einfluss des Lösemittels auf den Schlupfzeitpunkt ist ver-
nachlässigbar. Somit kann man die Effekte auf den Schlupfzeitpunkt generell immer nur 
bezogen auf die Kontrolle bewerten. 
 
Zu berücksichtigen ist die Tatsache, dass C. riparius in chronischen Sedimenttoxizitätstests 
das zugegebene Futter bevorzugt (ÅKERBLOM & GOEDKOOP, 2003). Dadurch werden die Expo-
sitionswege der Schadstoffe und auch deren Effekte durchaus in größerem Ausmaß beein-
flusst. Dieser Faktor ist möglicherweise der Grund dafür, dass sich die Mücken in der vor-
liegenden Arbeit als relativ unempfindlich gegenüber den untersuchten Schadstoffen ge-
zeigt haben. Die Durchführung von LCT ohne Zufütterung hat aber ebenfalls Effekte auf die 
Entwicklung von C. riparius; Vorstudien der vorliegenden Arbeit zeigten, dass die Tiere 
schlechter wachsen, wenn kein Futter zugegeben wurde. Auch RISTOLA ET AL. (1999) emp-
fehlen eine Zufütterung bei Lebenszyklustests die mit dem ersten Larvenstadium anfangen. 
Um den Einfluss auf die Toxizität möglichst gering zu halten, muss die Zufütterung auf ein 
Minimum reduziert werden (empfohlen: 0,12 mg/Larve/d anstelle der in der vorliegenden 
Arbeit verwendeten 0,5 mg/Larve/d). 
 
Lebenszyklustests mit C. riparius sind eine gute Basis für die Bewertung der Sedimenttoxi-
zität, was auch durch die Ergebnisse der vorliegenden Versuche bestätigt wird. Jedoch 
sollte man sich nicht auf die Mortalität als Endpunkt stützen, da die anderen Parameter 
meistens empfindlicher und eindeutiger reagierten. Lebenszyklustests mit Chironomiden 
können wichtige Informationen für die Risikobewertung der Chemikalien liefern, sollten 
aber in Zusammenhang mit erhobenen Daten von anderen empfindlichen Organismen und 
mit Daten zum Umweltverhalten der Substanzen bewertet werden. 
 
 




Methodik des Mikroarrays 
Die durch Xenobiotika induzierte Genexpression wird im Biomonitoring als vielversprechen-
de Methode zur frühzeitigen Identifizierung von Umweltschadstoffen angesehen (HOYT ET 
AL., 2003, ROBERTS ET AL., 2005, MOENS ET AL., 2006, LEE ET AL., 2006a, IGUCHI ET AL., 2007). Da 
jedoch diese molekularbiologischen Systeme die Effekte der Substanzen auf den physiologi-
schen Status des Organismus bislang nicht integrieren können, ist ihre ökologische Relevanz 
  117derzeit noch gering (ROH ET AL., 2006). Mit der methodischen Verbesserung und weiteren 
Entwicklung von Mikroarrays und anderen Methoden zur Untersuchung der Genexpression 
(z.B. quantitative Real-Time-PCR und Serial Analysis of Gene Expression) wird auch die 
Bedeutung für Fragestellungen der Ökotoxikologie zunehmen. 
 
Mikroarrays geben Informationen über die Gene, die in einem definierten Gewebe unter 
bestimmten Bedingungen exprimiert sind und erlauben die vergleichende Untersuchung von 
Expressionsmustern. Ein Mikroarray ermöglicht die umfassende Analyse der differentiellen 
Genexpression unter den getesteten Bedingungen, zeigt koregulierte Gennetzwerke auf 
und gibt wichtige Hinweise zu deren Wirkmechanismen (ISE ET AL., 2005). Der Mikroarray-
Ansatz ist jedoch abhängig von der Messung der Signalstärke der Hybridisierung. Die Effi-
zienz der Detektion ist dabei abhängig von der Markierungs- und Hybridisierungseffizienz, 
so dass die Daten im besten Fall nur semiquantitativ sind. Mikroarrays geben keine quanti-
tative Bewertung der Genexpression, sondern zeigen vornehmlich relative Veränderungen, 
die jedoch eine Zuordnung zu biochemischen Stoffwechselwegen und Prozessen sowie de-
ren Verknüpfung erlauben (DENSLOW ET AL., 2007). Die Real-Time-PCR ist hingegen eine 
quantitative Methode und sollte Mikroarray-Analysen nachgeschaltet werden, um die beob-
achteten Veränderungen zu validieren (DENSLOW ET AL., 2007).  
 
Die Unterschiede in der Expressionsstärke bei technischen und biologischen Mikroarray-
Replikaten liegen oft in der Methode begründet. Jede cDNA hat aufgrund ihrer Position auf 
dem Chip andere Hybridisierungsbedingungen. Deshalb werden die Ergebnisse der Mikroar-
ray-Versuche typischerweise als x-fache Veränderung der Expression in einem Testgewebe 
im Vergleich zu einer Kontrolle angegeben. Bei umweltrelevanten Konzentrationen von 
Xenobiotika können nicht-lineare Konzentrations-Wirkungs-Beziehungen bestehen, die in 
den Mikroarray-Experimenten bezüglich Design und Auswertung der Daten berücksichtigt 
sein sollten (CALZOLAI ET AL., 2007). Die genaue Messung der Genexpressionsraten und eine 
zuverlässige Detektion von gering exprimierten Genen mittels Mikroarrays ist zur Zeit nicht 
in jedem Fall möglich, obwohl sie in ihrem Empfindlichkeitsbereich eine vorhandene diffe-
rentielle Genexpression und die Richtung der Veränderung (überexprimiert oder repri-





Abbildung 4.4 ordnet die differentiell exprimierten Gene nach einer Exposition von Chiro-
nomus-Larven gegenüber verschiedenen Schadstoffen den sie regulierenden biochemischen 
  118Prozessen zu. Auffällig ist die Tatsache, dass eine Exposition gegenüber Methyltestosteron  
nur zu einer Beeinträchtigung von drei bekannten biologischen Prozessen führt, während 
bei den anderen getesteten Substanzen sieben bis acht bekannte Prozesse beeinflusst wa-
ren. Dies deutet daraufhin, dass Methyltestosteron bei Chironomus riparius vermutlich 
einen sehr spezifischen Wirkmechanismus hat. 
 































































Abb. 4.4: Zuordnung der differentiell exprimierten Gene von Chironomus riparius zu den regulie-
renden biochemischen Prozessen nach einer Exposition gegenüber Schadstoffen (CBZ = Carbamaze-
pin, FX = Fluoxetin, TBT = Tributylzinn, Pb = Blei, MET = 17α-Methyltestosteron und EE2 = 17α-
Ethinylöstradiol). 
 
Sauerstofftransport und Hämoglobinexpression 
Die Regulation von Globinen und damit der Sauerstofftransport als physiologische Funktion 
wird von allen Substanzen beeinflusst, jedoch zu unterschiedlichen Anteilen (Abbildung 
4.4). Fluoxetin, Methyltestosteron und Ethinylöstradiol reduzierten die Expression der Glo-
bine, während die restlichen untersuchten Substanzen die Expression erhöhten. Bei einer 
Exposition gegenüber Methyltestosteron war der Anteil des Sauerstofftransports an der 
Gesamtheit der beeinflussten Prozesse mit 84,6% am größten und mit 10,5% bei Fluoxetin 
am geringsten. Der Anteil des Sauerstofftransports an den beeinflussten Prozessen war bei 
Tributylzinn, Ethinylöstradiol und Carbamazepin ähnlich. Die vorliegenden Ergebnisse sind 
mit denen von LEE ET AL. (2006a) vergleichbar. Sie untersuchten die Expression von Hitze-
schockproteinen und Hämoglobinen (Hämoglobin A und B) bei Chironomus tentans nach 
einer 48 h-Exposition gegenüber 13 unterschiedlichen Stressoren, unter anderem Ethinyl-
  119östradiol und Blei. Alle getesteten Konzentrationen von Ethinylöstradiol unterdrückten die 
Expression der Hämoglobine, während niedrige Bleikonzentrationen (0,05 und 5 mg/L) die 
Expression erhöhten. Hohe Bleikonzentrationen (5 mg/L) führten aber zu einer Unterdrü-
ckung der Hämoglobinexpression (LEE ET AL., 2006a). 
 
Veränderungen im Hormontiter während der Häutung kontrollieren auch die Hämoglobin-
produktion; Juvenilhormone und Hydroxyecdyson sind zumindest indirekt an der selektiven 
Induktion bzw. generellen Unterdrückung der Hämoglobinsynthese beteiligt (SAFFARINI ET 
AL., 1991). Die schadstoffinduzierte Globinexpression führten SAFFARINI ET AL. (1991) auf 
einen erhöhten Sauerstoffverbrauch für schadstoffmetabolisierende Prozesse zurück. Je-
doch ist zu beachten, dass nach Ansicht anderer Autoren die Hämoglobinkonzentrationen in 
Chironomiden am Ende des vierten Larvenstadiums (das Stadium, bei dem die unterschied-
liche Genexpression nach Schadstoffexposition in der vorliegenden Arbeit untersucht wur-
de) aufgrund einer Abnahme der Synthese und enzymatischem Abbau auch bei nicht expo-
nierten Larven abnimmt (OSMULSKI & LEYKO, 1986). 
 
Tab. 4.5: Proteine von Chironomus riparius, die aufgrund einer Exposition gegenüber  
Schadstoffen mehrfach differentiell reguliert sind. ↑ = überexprimiert, ↓ = reprimiert. 
ID Name  Substanz 
C1_2_01_G03 Unbekannt  Fluoxetin  (↑) Carbamazepin (↓) 
E5_1_06/1_C01 Unbekannt  Fluoxetin  (↑) Carbamazepin (↑) 
F3_1_09_G12  Globin CTT-II-beta  Methyltestosteron (↓) Ethinylöstradiol (↓) 
07_A04_Plasmid IWS1-Homolog  Blei  (↑) Fluoxetin (↑) 








Globin CTT-III  Methyltestosteron (↓) Blei (↑) 
TBT50_04_H05  Endopeptidase vom Serin-
typ (Chymotrypsin)  Carbamazepin (↑) Tributylzinn (↑) 
 
Aufgrund der Tatsache, dass die Expression der Hämoglobine bei Chironomiden schadstoff-
spezifische Reaktionen zeigte, wurde die Anwendung der Hämoglobinexpression allgemein 
als Biomarker für das Monitoring von Freilandgewässern vorgeschlagen (CHOI & ROCHE, 2004, 
LEE ET AL., 2006a, HA & CHOI, 2008). Eine Unterstützung dieses Vorschlags zeigen die Ergeb-
nisse dieser Arbeit beim Vergleich der exprimierten Proteine zwischen den Behandlungen. 
Die Ergebnisse der Hybridisierungsexperimente der vorliegenden Arbeit zeigen, dass alle 
untersuchten Substanzen Globine differentiell regulierten. Einige Globine wurden durch 
mehrere Substanzen in ihrer Expression beeinflusst. Von neun Proteinen, die in jeweils 
zwei Behandlungen differentiell exprimiert wurden, sind fünf Globine (Tabelle 4.5). 
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Die Exposition von Chironomus-Larven gegenüber den in Abbildung 4.4 gezeigten Substan-
zen führte zu der differentiellen Expression von neun (Methyltestosteron) bis 49 (Carbama-
zepin) Genen. Auf den ersten Blick mögen diese Zahlen in Bezug auf die Sondenzahl auf 
dem Array (> 6 000) als relativ gering erscheinen. Die Zahlen sind vermutlich bedingt durch 
die Auswahl der Klone auf dem Chip, die ohne vorherige Kenntnis der Sequenz erfolgte. 
Aufgrund der Tatsache, dass wenig über das Genom und die Gene von Chironomus sp. be-
kannt ist, gab es zudem eine Reihe von nicht-annotierbaren Gensonden, die demnach auch 
nicht weiter klassifiziert werden konnten. Die Anzahl der differentiell exprimierten Gene 
der vorliegenden Hybridisierungen ist, bezogen auf die Gesamtzahl der Klone auf dem Mik-
roarray, nicht sehr verschieden von den Ergebnissen anderer Arbeiten (17 − 1 622 differen-
tiell exprimierte Gene), jedoch ist dabei zu beachten, dass in den meisten Fällen eine Vor-
auswahl aus z.B. östrogenempfindlichen Genen getroffen wurde (VAN DER VEN ET AL., 2005, 
HOFFMANN ET AL., 2006, LEE ET AL., 2006b, SKILLMAN ET AL., 2006, LARKIN ET AL., 2007, HORST ET 
AL., 2007). Bei Untersuchungen an Säugetier-Gehirnen wurden nur 400 der 20 000 Gene 
nach Ischämiestress differentiell reguliert (HANKELN, persönliche Mitteilung). 
 
Für 18 differentiell exprimierte Gene gab es auf dem Mikroarray mindestens zwei bis ma-
ximal zehn Klone, bei denen die Datenbankrecherche das gleiche Protein ergab (siehe Ka-
pitel 3.2). Von diesen Genen waren sieben Globine und zwei Cytochrome. Für zukünftige 
Versionen des ChiroChips wäre es möglicherweise eine Alternative, einige dieser doppelten 
Klone zu entfernen und dafür andere, neue Klone aus den sechs cDNA-Bibliotheken auszu-
wählen und auf dem Chip zu spotten. Damit kann die Bandbreite der untersuchten Gene 
vergrößert werden. Das für dieses Projekt angewandte Vorgehen, zunächst anonyme cDNAs 
auf den Array zu spotten und die differenziell exprimierten Klone zu sequenzieren und zu 
annotieren ist trotz der möglichen Sonden-Duplikate kostengünstiger als ein Chip mit zuvor 
durch EST-Sequenzierung ausgewählter Sonden. Diese Vorgehensweise ist damit für Nicht-
Modellorganismen wohl wegweisend. Eine Bestätigung der Methode ist die Tatsache, dass 
auch vermutlich spezifische Effekte der Substanzen, wie zum Beispiel Methyltestosteron 




Trotz der Tatsache, dass meist nur unbekannte Chironomus-Klone auf dem Chip gespottet 
wurden, ist es auffällig, dass bei der Untersuchung der Proteine in den vorliegenden Versu-
chen, aus der Literatur bekannte, akut wirkende Stressproteine kaum als differentiell regu-
liert erkannt wurden. Dies lag vermutlich an der langen Expositionsdauer der Larven von 14 
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Experimente in der Literatur. Gene reagieren oft innerhalb von Stunden auf einen Schad-
stoff (DENSLOW ET AL., 2007). Bei kurzen Zeiträumen oder niedrigen Konzentrationen sind 
die akut induzierten Gene meist adaptiv und schützen den Organismus vor der Toxizität 
der Substanz, wie z.B. Metallothioneine und Hitzeschockproteine (DENSLOW ET AL., 2007). 
Mit steigenden Konzentrationen oder länger andauerndem Stress versucht der Organismus, 
den Verlust essentieller Stoffwechselwege zu kompensieren und aktiviert neue Stoffwech-
selwege. Mit weiter steigenden Konzentrationen oder zunehmender Expositionsdauer zei-
gen sich negative Effekte, eine Anpassung oder Kompensation ist nicht mehr möglich, und 
die Expressionsveränderungen hängen vermutlich mit einer generellen Toxizität zusammen 






Die Untersuchung der Effekte von Tributylzinn (TBT) auf die Genexpression bei verschiede-
nen Organismen zeigt, dass die Substanz mehrere Prozesse beeinflusst. So werden 
transkriptionelle und/oder am Zellwachstum beteiligte Gene bei Seescheiden, Bakterien 
und Mollusken meist unterdrückt (AZUMI ET AL., 2004, DUBEY ET AL., 2006, CASTRO ET AL., 
2007, BAKEN ET AL., 2007), während die Signaltransduktionsgene unter anderem bei Quallen 
und Lachse eine Überexpression zeigen (OSADA ET AL., 2005, SCHROTH ET AL., 2005, MORTENSEN 
& ARUKWE, 2007a). 
 
Im Allgemeinen hemmt TBT energieverbundene Reaktionen, wie die Energietransduktions-
prozesse in den Mitochondrien und verursacht bei Muscheln eine Erhöhung des anaeroben 
Energiestoffwechsels (FARGAŠOVÁ, 1998, INOUE ET AL., 2007). Dieser Effekt wird möglicher-
weise durch die Störung der mitochondrialen Pyruvatdehydrogenase hervorgerufen. In 
vitro-Versuche mit Organozinnverbindungen (OZV) zeigten, dass sie hemmend auf den 
Stress- und Energiemetabolismus einwirken (HUNZIKER ET AL., 2002, VON  BALLMOOS ET AL., 
2004). Durch die Bindung am F0-Teil der ATPase blockieren sie den Protonentransfer durch 
die Membran (HUNZIKER ET AL., 2002). Die Lipophilie der OZV ermöglicht die Durchdringung 
der hydrophoben Membranumgebung und damit den Zugang zum Enzymsystem (FENT & BU-
CHELI, 1994). 
 
80 − 500 µM TBT wirken durch die Hemmung von schadstoffmetabolisierenden Gene, wie 
Glutathion-S-Transferase oder UDP-Glucuronyltransferase, auf den Stressmetabolismus ein 
(AL-GHAIS & ALI, 1999, MORCILLO ET AL., 2004, FENG ET AL., 2007). Je nach Organismus (See-
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überexprimiert (AZUMI ET AL., 2004, SCHROTH ET AL., 2005, BAKEN ET AL., 2007). TBT beein-
flusst den Stressmetabolismus hauptsächlich durch die Hemmung des Cytochrom P450-1A-
Enzymsystems, welches eine wichtige Rolle in der Metabolisierung von Xenobiotika spielt  
(ROSENBERG ET AL., 1980, FENT & STEGEMAN, 1991, BRÜSCHWEILER ET AL., 1996, PADRÓS ET AL., 
2000). Dabei ist der Mechanismus eine nicht-kompetitive Hemmung der Enzymaktivität 
(BRÜSCHWEILER ET AL., 1996). Bei Chironomus riparius beeinflusst TBT die noch nicht ganz 
verstandene Ecdysteroidsynthese (HAHN  & SCHULZ, 2002). Mehrere Schlüsselenzyme der 
Häutungshormone gehören jedoch zur Cytochrom P450-Familie und anderen Komponenten 
des Mischfunktionsoxidase-Systems, auf die TBT störend einwirken kann (HAHN & SCHULZ, 
2002). 
 
Die Vielfalt der Hämoglobine bei einigen aquatischen Organismen wie Forellen, Amphibien 
oder Chironomiden beruht wahrscheinlich auf der größeren Variabilität des Sauerstoffre-
gimes, dem diese Organismen ausgesetzt sind (ZOLESE ET AL., 1999, ROESNER ET AL., 2005). 
Bei diesen Organismen beeinflussen 20  −  154  µM OZV den Sauerstofftransport über eine 
differentielle Expression der Hämoglobine (SANTRONI ET AL., 1997, ZOLESE ET AL., 1999, LEE ET 
AL., 2006a). Die Interaktion zwischen den Globinen und TBT führt zu Veränderungen der 
physiko-chemischen Eigenschaften der Plasmamembran und zu Veränderungen in der hä-
molytischen Rate (ZOLESE ET AL., 1999). TBT führt zu einer Destabilisierung der Häm-Globin-
Interaktion bei Hb I und Hb IV von Forellen, wodurch es zu verschiedenen Oxidationsraten 
kommt (SANTRONI ET AL., 1997). LEE ET AL. (2006a) wiesen bei C. riparius nach einer Exposi-
tion gegenüber Pestiziden (z.B. Endosulfan und Chlorpyrifos) einen Zusammenhang zwi-
schen der Expression des Hämoglobins (Unterdrückung der Expression) und möglichen Ef-
fekten auf höhere Organisationsebenen des Organismus (Rückgang des larvalen Frischge-
wichts) nach. Im vorliegenden Experiment mit C. riparius wurde die Expression der Globine 
durch TBT (der Schadstoffklasse der Pestizide zugehörig) erhöht, aber es gab bei der unter-
suchten Konzentration keine Effekte auf den Gesamtorganismus im Lebenszyklustest. Die-
ser Unterschied ist möglicherweise durch unterschiedliche Wirkmechanismen der jeweili-
gen untersuchten Substanzen begründet. 
 
Die Expressionsraten der an Zellwachstum und Zytoskelett beteiligten Gene Alpha-Tubulin 
und Tetraspanin waren nach der Exposition von C. riparius gegenüber TBT erhöht. Die ne-
gative Beeinflussung (Repression) dieser Gene wurde sowohl bei TBT als auch bei Schwer-
metallen nachgewiesen (LENCIONI ET AL., 1999, CIMA  & BALLARIN, 2000, MATTINGLY ET AL., 
2001). Die unterschiedliche Beeinflussung der Genexpression ist wahrscheinlich durch eine 
organismusspezifische Wirkung der Substanz verursacht. Möglicherweise hat C. riparius 
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induzierte eine Cadmiumexposition die Häufigkeit von Alpha-Tubulin-RNA (MATTINGLY ET AL., 
2001). Mikrotubuli sind wichtige intrazelluläre Organellen, die den Transport der Vesikel 
und die Bewegung der Chromosomen während der Zellteilung regeln und sie sind einer der 
Hauptkomponenten des Zellskeletts. Eine Destabilisierung des Zellskeletts ist oftmals irre-
versibel und führt letztendlich zum Zelltod (LENCIONI ET AL., 1999, CIMA & BALLARIN, 2000). 
 
Die 25 differentiell exprimierten Gene von C. riparius nach einer Exposition gegenüber 
50 µg Sn/kg können in sechs verschiedene Prozessklassen eingeteilt werden. Der am häu-
figsten beeinflusste Prozess ist der Energiemetabolismus (25%), dann folgen Sauerstoff-
transport (21%), Proteinmetabolismus (16%) und Zellwachstum und Zytoskelett (11%). Alle 
Gene in den jeweiligen Prozessen werden überwiegend reprimiert, mit Ausnahme der Ge-
ne, die am Proteinmetabolismus und am Sauerstofftransport beteiligte Proteine kodieren. 
Aufgrund der geringen TBT-Konzentrationen ist es eher unwahrscheinlich, dass die diffe-
rentiell exprimierten Gene Veränderungen im Gesamtmetabolismus bewirken. Eine Unter-
drückung der Expression der Globine bedingt zum Beispiel nicht ursächlich einen verringer-
ten Sauerstoffumsatz. Direkte Änderungen des Stoffwechsels sind abhängig von der diffe-
rentiellen Regulierung des geschwindigkeitsbestimmenden Enzyms oder Proteins.  
 
Ein unterdrückter Energiemetabolismus in Kombination mit erhöhtem Sauerstofftransport 
deutet auf eine Metabolisierung von TBT hin. Vermutlich steht deshalb weniger Energie für 
Wachstum und Entwicklung zur Verfügung. Dies wird unterstützt durch die Tatsache, dass 
die Expression der Gene, die am Zellwachstum und Zytoskelett sowie am Proteinmetabo-
lismus beteiligt sind, unterdrückt sind. Die Effekte auf den ganzen Organismus würden sich 
durch kleinere Tiere und weniger Gelege äußern. Andererseits kann der Schadstoffstress 
auch dazu führen, dass die Tiere zur Erhaltung der Population den Schwerpunkt des Stoff-
wechsels auf die Reproduktion legen. Eine 1:1-Übertragung der Induktion oder Repression 
der Gene auf die reale Proteinsituation ist aber mit Vorsicht zu betrachten, da der Orga-
nismus gerade auf einen Abfall des entsprechend kodierten Proteins mit einer verstärkten 
Expression der mRNA reagiert (MENZEL, persönliche Mitteilung). 
 
Zur Überprüfung der Eignung des ChiroChips als Instrument zur Vorhersage der organismi-
schen Effekten bei hohen Schadstoffkonzentrationen wurden die Effekte bei anderen Orga-
nismen untersucht. Die vermuteten hemmenden Effekte von TBT auf Wachstum und Re-
produktion sind für viele aquatische Organismen bekannt (DAY ET AL., 1998, CZECH ET AL., 
2001, HAHN  & SCHULZ, 2002, SATTELBERGER, 2002, RÜDEL ET AL., 2003, DUFT ET AL., 2003a, 
LEUNG ET AL., 2007, VOGT ET AL., 2007a). Die Beeinflussung des Energiemetabolismus durch 
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dadurch zu mehr Entzündungen in den Organismen (CZECH ET AL., 2001, HARFORD ET AL., 
2007). Studien zu den chronischen Effekten von TBT auf Chironomiden zeigen eine Verzö-
gerung der Emergenz und in den späteren Generationen durchaus auch größere Eigelege 
(VOGT ET AL., 2007a, b). Dies spricht einerseits für die Verschiebung des Energiemetabolis-
mus auf die Schadstoffmetabolisierung, andererseits aber auch für die Förderung der Re-
produktion aufgrund des Schadstoffstresses.  
 
Die unbekannten differentiell exprimierten Gene der vorliegenden Versuche, die zum Teil 
einen Großteil aller exprimierten Gene ausmachen, können durchaus Prozesse beeinflus-
sen, die zur Zeit nicht bekannt sind. So sind dann möglicherweise Effekte im Organismus zu 
beobachten, die aufgrund der obigen beeinflussten Prozesse (und auch bei den nachfol-





Die Effekte einer Exposition gegenüber Blei sind sehr vielfältig. Blei verändert die Zell-
struktur und Enzymfunktionen und führt zu einer veränderten Proteinsynthese durch die 
Interaktion mit den Nukleinsäuren und Proteinen (ŠKREB & HABAZIN-NOVAK, 1975). Im Orga-
nismus wirkt Blei als Konkurrent für endogene Kationen an Proteinbindungsstellen und ist 
insbesondere Substituent für Kalzium und Zink in vielen Proteinen (BOUTON ET AL., 2001). 
Durch die Bindung von Blei können die Proteinfunktion sowie die zellulären Stoffwechsel-
wege verändert werden und damit zu einer abweichenden Genexpression führen. Blei hat 
durch die Störung der Hämoglobinsynthese negative Effekte auf die Blutbildung (EISLER, 
1988). Durch die Induktion von zellulären Prozessen beeinflusst eine Schwermetallexposi-
tion die Abwehr mikrobieller Infektionen und schadstoffinduzierte Reaktion (MATTINGLY ET 
AL., 2001). Schwermetalle haben eine hohe Affinität für Mercaptogruppen enthaltende 
Peptide, Proteine und Enzyme des intermediären Metabolismus, der Hämsynthese und kön-
nen oxidativen Stress verursachen (KHAN ET AL., 2007).  
 
Es gibt wenige Studien, die sich mit der Genexpression von Invertebraten nach einer Expo-
sition gegenüber Blei beschäftigen. Die Untersuchung der Effekte von Blei (oder auch ande-
rer Schwermetalle) auf die Genexpression von Fischen zeigt, dass mehrere Prozesse unter-
schiedlich beeinflusst werden. Übereinstimmend zeigen die Studien aus der Literatur, dass 
Blei einen Einfluss auf die Expression der am Stressmetabolismus beteiligten Gene hat 
(BOUTON ET AL., 2001, ROH ET AL., 2006, ZIRONG & SHIJUN, 2007), was in der vorliegenden Stu-
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Proteinmetabolismus beeinflusst (BOUTON ET AL., 2001, SARKAR ET AL., 2005). 
 
Bei der Untersuchung der differentiell exprimierten Gene in den Studien mit Invertebraten 
gibt es nur selten eine Übereinstimmung mit den Proteinen, die im vorliegenden Versuch 
mit C. riparius nach einer Blei-Exposition differentiell exprimiert wurden. In der Studie von 
MICHAILOVA ET AL. (2001) wurden transkriptionelle und an der Signaltransduktion beteiligte 
Gene überexprimiert. Eine Studie von POYNTON ET AL. (2007) zur differentiellen Genexpres-
sion von Daphnia magna bei Metallexposition zeigt, dass die Mehrzahl der Gene reprimiert 
werden. Jedoch zeigten die Metalle (Kupfer, Cadmium und Zink) kein einheitliches Bild der 
Expression. Eine Studie mit Cadmium und C. riparius zeigte, dass die Energieproduktion, 
Nukleotidbiosynthese, Zellteilung, Transport und Bindung und der Signaltransduktion durch 
die Exposition beeinflusst wurden (LEE ET AL., 2006b). Es ist bekannt, dass Blei die Häm-
synthese und den Eisenmetabolismus, und damit den Sauerstofftransport, negativ beein-
flusst (HA & CHOI, 2008). 
 
Die bei anderen Organismen durch Blei induzierte eukaryotische Translationsinitiations-
faktoren (eIF-3 und eIF-β) spielen in der Signaltransduktion, vor allem aber in der Protein-
synthese eine Rolle (BOUTON ET AL., 2001, SARKAR ET AL., 2005). Aufgrund der regulatorischen 
Wirkung auf die Proteinsynthese haben die eukaryotischen Translationsinitiationsfaktoren 
die Kontrolle über mehrere metabolische Prozesse (HORST ET AL., 2007). Im vorliegenden 
Versuch mit C. riparius wurde die Expression von eIF-2β durch die Exposition gegenüber 
Blei reprimiert. Die Unterdrückung der Expression der ribosomalen Gene führt zu einer 
Beeinträchtigung der funktionalen Aktivität des Nukleolus, einer wichtigen Organelle für 
das Überleben der Zelle, und letztendlich zu einem Abbau der Ribosomen (PLANELLÓ ET AL., 
2007). Die Gene der ribosomalen Proteine gehören zur Klasse der sogenannten Haushalts-
gene, die grundlegend exprimiert werden und essentiell für die zelluläre Entwicklung sind 
(GOVINDA ET AL., 2000). 
 
Die Untersuchung der differentiellen Genexpression von Caenorhabditis elegans nach der 
Exposition gegenüber Schwermetallen zeigte, dass nach einer Blei-Exposition weniger aus-
geprägte differentielle Expressionsunterschiede im Vergleich zur Cadmiumexposition auf-
traten (ROH ET AL., 2006). Eine Cadmiumexposition beeinflusste eine höhere Zahl von Genen 
als Blei. Wachstumsrate und Eizahl wurden durch Cadmium negativ beeinflusst, wohinge-
gen Blei keinen Effekt auf die Eizahl hatte, aber das Wachstum induzierte (ROH ET AL., 
2006). Die Korrelation der physiologischen Parameter mit den Expressionsmustern zeigte, 
dass bei Cadmium mehr Korrelationen (überwiegend negative) als bei Blei auftraten (hier 
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mationen über den Zusammenhang dieser Parameter (ROH ET AL., 2006). Umweltrelevante 
Cadmiumkonzentrationen induzierten aufgrund des oxidativen Stresses signifikante Verän-
derungen des Glutathionmetabolismus (ZIRONG & SHIJUN, 2007).  
 
Eine Vorexposition von Lumbricus terrestris gegenüber Metallen führte bei erniedrigten 
Temperaturen nicht zu einer Beeinflussung der Respirationsrate und bei höheren Tempera-
turen zu einer Hemmung der Sauerstoffaufnahme, vermutlich durch die Hemmung eines 
Schlüsselenzyms der Hämsynthese (KHAN ET AL., 2007). Die durch höhere Temperaturen in-
duzierten Hämoglobingehalte im Blut von L. terrestris werden durch Blei und andere Me-
talle verringert. Die erhöhten Expressionsraten der Globine bei C. riparius im vorliegenden 
Versuch nach einer Exposition gegenüber Blei entsprechen den Versuchen von LEE ET AL. 
(2006a), die schon nach 48 h deutliche Effekte in der Gesamtexpression von Globinen fan-
den. Eine Exposition der Chironomus-Larven gegenüber Cadmium führte dahingegen zu 
keinen eindeutigen Ergebnissen (LEE ET AL., 2006a).  
 
Die 17 differentiell exprimierten Gene von C. riparius nach einer Exposition gegenüber 2,5 
mg Pb/kg können in sechs verschiedene Prozessklassen eingeteilt werden. Der am häufigs-
ten beeinflusste Prozess ist der Sauerstofftransport (53%), dann folgten Zellwachstum und 
Zytoskelett (11%). Alle Gene des Sauerstofftransports werden überexprimiert, die Gene, 
die am Zellwachstum beteiligte Proteine kodieren, zeigen ein uneindeutiges Bild. Bei der 
An- oder Abschaltung eines Stoffwechselweges sind nicht automatisch alle beteiligten Gene 
oder Proteine, wie z.B. hemmende Faktoren, einheitlich überexprimiert oder reprimiert 
(MENZEL, persönliche Mitteilung). Der negative Effekt einer Blei-Exposition auf die Globine 
führt vermutlich zu einer Abnahme des Sauerstoffgehalts. Die regulative Gegensteuerung 
des Organismus durch eine erhöhte Expression der Globin-mRNA (wie im Array zu messen 
ist) kann durchaus dazu führen, dass mehr Sauerstoff für den Organismus zur Verfügung 
steht. Wie viel im Endeffekt aktiv ankommt oder erhalten bleibt, ist alleine aufgrund der 
Array-Ergebnisse nicht feststellbar. Vermutlich wird weniger Energie für Wachstum und 
Reproduktion zur Verfügung stehen, so dass die Mücken kleiner sind und/oder weniger Ge-
lege produzieren. 
 
Die vermuteten wachstumsverzögernden Effekte, insbesondere einer verzögerten Häutung 
und Verpuppung, werden ebenso wie eine Verringerung der Überlebensrate bei hohen, je-
doch ähnlichen Bleikonzentrationen wie in der vorliegenden Studie induziert (TIMMERMANS ET 
AL., 1992, COHN ET AL., 1992, VERMEULEN ET AL., 2000, GROSELL ET AL., 2006). Bei hohen Me-
tallkonzentrationen ist der Reproduktionserfolg der Chironomiden verringert (POSTMA ET AL., 
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bolismus mit verringerten Populationswachstumsraten aufgrund einer generell erniedrigten 





Carbamazepin (CBZ) wirkt hemmend auf bestimmte Stoffwechselprozesse ein, die für die 
Metamorphose der Insekten wichtig sind, wie z.B. die Ecdysteroidsynthese oder der Juve-
nilhormonmetabolismus (NENTWIG ET AL., 2004). Der Wirkmechanismus von CBZ ist eine po-
lare Narkose, wodurch wichtige Signale für die Metamorphose fehlen (AMBRÓSIO ET AL., 
2002, DUSSAULT ET AL., 2008). 
 
Die meisten Studien, die die Genexpression nach einer Exposition gegenüber CBZ unter-
suchten, wurden in Konzentrationen von 4  −  50  mg/kg an Nagetieren durchgeführt. Die 
Untersuchung der Genexpression bei verschiedenen Organismen zeigt ein relativ uneinheit-
liches Bild. An der Signaltransduktion beteiligte Gene werden je nach Organismus über-
exprimiert oder unterdrückt (ERTEL & COHEN, 1994, LEE ET AL., 2005, LI ET AL., 2007). Die 
transkriptionellen Gene und die am Zellwachstum und Zytoskelett beteiligten Gene werden 
reprimiert (HUA ET AL., 2001, BEUTLER ET AL., 2005). Eine Exposition gegenüber CBZ führte 
bei anderen Organismen zu der Expression von Genen, die am Stressmetabolismus beteiligt 
sind (QUINN ET AL., 2004). 
 
Eine Exposition gegenüber CBZ führte bei Chironomus riparius zu der Überexpression von 
Genen, die im Proteinmetabolismus eine Rolle spielen, so auch von ribosomalen Proteinen. 
Ribosomale Proteine sind essentiell für die zelluläre Entwicklung und bilden mit den vier 
rRNAs (28S, 18S, 5,8S und 5S) die ribosomale „Maschinerie“ für die Proteinbiosynthese 
(MARTÍNEZ-GUITARTE ET AL., 2007). Ribosomale Gene gehören zu den Haushaltsgenen und er-
lauben bei bestimmten Substanzen und Versuchsbedingungen die relative Quantifizierung 
der differentiellen Expression anderer Gene unter Schadstoffstress (MARTÍNEZ-GUITARTE ET 
AL., 2007, FILBY & TYLER, 2007). 
 
Eine Exposition gegenüber CBZ führt bei C. riparius zu einer Überexpression der am Ener-
giemetabolismus beteiligten Gene, wie zum Beispiel Cytochrome und die Natrium-/Kalium-
ATPase. Cytochrome spielen eine Rolle bei der Zellatmung und beim Elektronentransport. 
Sie wirken unter anderem auch als Oxidoreduktasen. Bei Beschädigungen der Mitochon-
drien wird Cytochrom c ins Zytosol abgegeben und löst über mehrere Reaktionskaskaden 
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exprimiert wurden, deutet ebenso wie die Expression weiterer Oxidoreduktasen darauf hin, 
dass CBZ schon bei geringen Konzentration starke zytotoxische Effekte in den Chironomi-
den haben kann. Eine Störung der Natrium-/Kalium-ATPase führt zur Rückhaltung des in-
trazellulären Natriums und des extrazellulären Kaliums und begünstigt ischämische Schä-
den (MURAKAMI & FURUI, 1994). CBZ blockiert spannungsempfindliche Natriumkanäle, und 
durch die Störung der Membranstruktur kommt es zu einer Basistoxizität in Form der nicht-
polaren Narkose (ERTEL & COHEN, 1994, CLEUVERS, 2003, CRANE ET AL., 2006). 
 
Alpha-Tubulin, Aktin, Tetraspanin und BM 40 sind Gene, die eine Rolle im Zellwachstum 
und Zytoskelett spielen. Die Expression von BM 40, auch bekannt als Osteonectin, und Al-
pha-Tubulin hängt vermutlich zusammen mit ähnlichen Effekten auf das Zytoskelett (HUYNH 
ET AL., 2004, HOOK ET AL., 2007). BM 40 ist ein kalziumbindendes Glycoprotein und spielt 
eine Rolle in der Wundheilung sowie Gefäßneubildung und hat sowohl intra- als auch extra-
zelluläre Funktionen (HUYNH ET AL., 2004). Aktinfilamente sind in submembranen Gegenden 
konzentrierte Stressfasern und geben der Zelloberfläche mechanische Resistenz (CIMA  & 
BALLARIN, 2000). Bei einer Exposition gegenüber verschiedenen Schwermetallen und 20-
Hydroxyecdyson war die Expression von Alpha-Tubulin und Aktin bei C. tentans deutlich 
erhöht (FRETZ & SPINDLER, 2001, MATTINGLY ET AL., 2001). Vermutlich hat das Häutungshor-
mon einen kontrollierenden Einfluss auf Aktin und Tubulin; eine Beeinflussung der RNA-
Stabilität wird jedoch nicht ausgeschlossen (FRETZ & SPINDLER, 2001). Die Rolle des Tubulins 
für das Überleben aquatischer Arthropoden ist noch unklar, es wird vermutet, dass eine 
veränderte Tubulinexpression die Resistenz gegenüber äußeren Schadfaktoren beeinflusst 
(MATTINGLY ET AL., 2001). Die Regulierung des Aktin-Zytoskeletts spielt eine wichtige Rolle 
in der neuronalen Morphogenese und in der synaptischen Plastizität (CARBONI ET AL., 2006).  
 
Die gemeinsame Expression von Alpha-Tubulin und Aktin ist auch für Fische nach einer Ex-
position gegenüber Östrogenen beschrieben, was möglicherweise ein Hinweis auf einen 
ähnlichen Wirkmechanismus von CBZ ist (LARKIN ET AL., 2007). Da Tubulin und Aktin häufig 
nach einer Exposition gegenüber Stressoren exprimiert werden [bei TBT und CBZ in der 
vorliegenden Arbeit und bei Antidepressiva und Östrogenen in anderen Studien (VAN DER VEN 
ET AL., 2006b, LARKIN ET AL., 2007)], sind die beiden Proteine möglicherweise als allgemeine 
Biomarker für Chemikalienstress geeignet. Bei Chironomiden beeinflusst Aktin die Chroma-
tinstruktur durch eine Verstärkung histonmodifizierender Enzyme, die eine Rolle in der 
Signaltransduktion spielen (PERCIPALLE & VISA, 2006). Dadurch moduliert Aktin die generelle 
transkriptionelle Aktivität der Zelle als Reaktion auf extrazelluläre Signale (PERCIPALLE & 
VISA, 2006). 
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0,63 mg CBZ/kg können in sechs verschiedene Prozessklassen eingeteilt werden. Der am 
häufigsten beeinflusste Prozess ist Zellwachstum und Zytoskelett (27%), dann folgen Sauer-
stofftransport (25%), Protein- (17%) und Energiemetabolismus (11%). Die Gene in den je-
weiligen Prozessen werden überwiegend überexprimiert. Der Sauerstofftransport ist akti-
viert, was möglicherweise zu einer erhöhten Respiration und damit verbundenem erhöhten 
Energiebedarf führt. Dies ist in Übereinstimmung mit der Überexpression der am Energie-
metabolismus beteiligten Gene. Der erhöhte Energiebedarf wird vermutlich für den Meta-
bolismus von CBZ benötigt, so dass weniger Energie für Wachstum und Entwicklung zur Ver-
fügung steht. Demnach könnte man vermuten, dass exponierte Chironomiden mehr Zeit für 
ihre Entwicklung benötigen, kleiner sind und weniger Eigelege produzieren. Die Gene, die 
am Zellwachstum beteiligt sind, sind ebenfalls überexprimiert. Demzufolge sind Effekte 
auf die Zelldifferenzierung möglich und damit verbunden auch auf das Wachstum der Tie-
re.  
 
Wachstumsverzögernde Effekte (speziell auf die Metamorphose) die aufgrund des vorlie-
genden Versuches vermutet werden, wurden durch Versuche an aquatischen Organismen 
bestätigt (AMBRÓSIO ET AL., 2002, CLEUVERS, 2003, NENTWIG  ET AL., 2004, OETKEN ET AL., 2005). 
CBZ zeigte negative Effekte auf den Energiehaushalt (verringerte Aktivität) von aquati-
schen Invertebraten und führte bei Pflanzen- und Säugerzellen zu einer Abnahme der Zell-
teilung (CLEUVERS, 2003, DE LANGE ET AL., 2006). 
 
 
4.2.5 Fluoxetin  
 
Die Wirkungen von Fluoxetin sind je nach Organismus unterschiedlich. Fluoxetin beeinflusst 
das reproduktive Verhalten und kann die Zellteilung beschleunigen (NENTWIG, 2007). Fluo-
xetin hat wie Carbamazepin einen hemmenden Effekt auf zelluläre Austauschpumpen und 
auf die Gene des Stressmetabolismus (MUNOZ-BELLIDO ET AL., 2000, THIBAUT ET AL., 2006, DOR-
NE ET AL., 2007). Fluoxetin wird hauptsächlich durch das CYP450-System in der Leber zu 
Norfluoxetin, das ebenfalls die Serotoninaufnahme hemmt, metabolisiert (KWON  & ARM-
BRUST, 2006). Neben den zytotoxischen Effekten verändert Fluoxetin die CYP1A-
Konzentrationen, was letztendlich die Metabolisierung und Toxizität der Fremdstoffe be-
einflussen kann (THIBAUT & PORTE, 2008). Bei Chaenorhabditis elegans beeinflusst Fluoxetin 
die Membranproteine und erhöht die Serotoningehalten in den neuromuskulären Synapsen 
durch eine antagonistische Wirkung auf die Serotonintransporter (MATTHEWS & KOPCZYNSKI, 
2001).  
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Antidepressiva wurden an Nagetieren durchgeführt. Einige Studien untersuchten aber auch 
die Effekte auf die Genexpression bei Fischen. Beeinflusste Prozesse sind der Fettstoff-
wechsel, Energiemetabolismus, Transkription/Translation, Zellwachstum und neuroendo-
krine Prozesse (SEMSAR ET AL., 2004, VAN DER VEN ET AL., 2005, 2006a, b). Beim Vergleich der 
bei C. riparius differentiell exprimierten Gene mit Expressionsstudien zu Antidepressiva in 
der Literatur ist auffällig, dass kaum übereinstimmende Gene beeinflusst sind. Die einzigen 
durchgehend differentiell exprimierten Gene sind ribosomale Proteine (VAN DER VEN ET AL., 
2005, 2006a). Vereinzelte Übereinstimmungen der differentiell exprimierten Gene betref-
fen Globine, ein proteasomähnliches Protein und ein chromatinbeeinflussendes Gen (VAN 
DER VEN ET AL., 2005, 2006a, b). 
 
Eine Exposition gegenüber Fluoxetin führte bei C. riparius unter anderem zu einer Überex-
pression von Juvenilhormonsäure-Methyltransferase (JHMT), ein Gen, das bei der Entwick-
lung des Organismus eine Rolle spielt (SHINODA & ITOYAMA, 2003). JHMT wird insbesondere 
im vorletzten Larvenstadium exprimiert. Im letzten Larvenstadium wird JHMT schnell ab-
gebaut und ist bis zur Verpuppung nicht mehr nachweisbar. Es wird vermutet, dass die Un-
terdrückung von JHMT für die Beendung der Juvenilhormon-Biosynthese, einer Vorausset-
zung für die Metamorphose, wichtig ist (SHINODA & ITOYAMA, 2003). Eine im letzten Larven-
stadium fortgesetzte Expression von JHMT würde somit die Metamorphose und damit letzt-
endlich den Schlupf der adulten C. riparius beeinträchtigen.  
 
Die 29 differentiell exprimierten Gene von C. riparius nach einer Exposition gegenüber 
1,09 mg/kg Fluoxetin können in sieben verschiedene Prozessklassen eingeteilt werden. Der 
am häufigsten beeinflusste Prozess ist der Energiemetabolismus (21%), dann folgen 
Transkription (16%), Proteinmetabolismus (16%) und Sauerstofftransport (11%). Die Gene in 
den jeweiligen Prozessen werden überexprimiert, mit Ausnahme der Gene, die am Sauer-
stofftransport beteiligte Proteine kodieren. Aufgrund der Aktivierung des Energiemetabo-
lismus könnte man vermuten, dass die Mücken schneller wachsen, jedoch ist es durchaus 
möglich, dass die Entwicklung gehemmt ist, weil die Energie für die Metabolisierung von 
Fluoxetin benötigt wird. Die Inaktivierung der Globine bedeutet, dass weniger Sauerstoff 
zur Verfügung steht und somit zu der generellen Entwicklungsverzögerung beitragen könn-
te.  
 
Bei einigen Organismen führt eine Fluoxetinexposition aufgrund der manifestierten Effekte 
auf das aktive Verhalten zu einem verringerten Energiemetabolismus (DAUGHTON & TERNES, 
1999, FORAN ET AL., 2004, DE LANGE ET AL., 2006). Im Gegensatz zu den oben vermuteten 
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(BROOKS ET AL., 2003a, b). Die Reproduktion wird je nach Organismus und Fluoxetinkon-
zentration positiv oder negativ beeinflusst (FONG, 1998, BROOKS ET AL., 2003b, HENRY ET AL., 
2004, NENTWIG, 2007, CHRISTENSEN ET AL., 2007). Eine Studie mit Mollusken bestätigte aber 





17α-Methyltestosteron (MET) ist ein Agonist des Androgenrezeptors und führt zur transkrip-
tionellen Aktivierung verschiedener Zielgene (CRANE ET AL., 2006). Durch die Bindung am 
Androgenrezeptor hemmt MET die Aromatase-Aktivität, die Substanz kann jedoch auch 
durch den Östrogenrezeptor wirken (PAPACONSTANTINOU ET AL., 2002). Die bekannten Effekte 
von Methyltestosteron bei Fischen beruhten entweder auf klassischen rezeptorbindenden 
Mechanismen und Signaltransduktionswegen oder auf Veränderungen und Störungen der 
Steroidbildung, des endogenen Hormontransports oder im Hormonmetabolismus (SHARPE ET 
AL., 2004). Am wahrscheinlichsten ist ein direkter Effekt auf die Steroidentstehung. Cy-
tochrom P450-Enzyme metabolisieren endogene Steroide und werden ihrerseits durch die 
endogenen Steroidkonzentrationen reguliert (SHARPE ET AL., 2004). Durch die Wirkung als 
Antagonist des Glucocorticoidrezeptors können östrogene Effekte durch Androgene ver-
stärkt werden (RAAKA ET AL., 1989). 
 
Fast alle Studien zur differentiellen Genexpression nach einer Exposition gegenüber MET 
und anderen Androgenen in Konzentrationen von 0,01 ng/L bis 1 mg/L wurden an Fischen 
durchgeführt. Die Untersuchung der Effekte zeigt, dass die Gene des Fett-/Hormonstoff-
wechsels in ihrer Expression unterdrückt werden (LAZIER ET AL., 1996, BLUM ET AL., 2004, 
SHARPE ET AL., 2004, KORTNER & ARUKWE, 2007). Ein uneinheitliches Bild zeigen die Gene des 
Zellwachstums und des Energiemetabolismus, die je nach Organismus reprimiert oder auch 
überexprimiert werden (KITANO ET AL., 2000, TRANT ET AL., 2001, LEE ET AL., 2007, KORTNER & 
ARUKWE, 2007). Mehrere Studien nennen aber eine Repression der am Energiemetabolismus 
beteiligten Gene (KITANO ET AL., 2000, BHANDARI ET AL., 2006). Die Expression der transkrip-
tionellen Gene wird reprimiert (SCHOLZ ET AL., 2003, BLUM ET AL., 2004).  
 
Globine wurden in der vorliegenden Arbeit bei einer Exposition gegenüber MET sehr häufig 
differentiell exprimiert und auch in allen Fällen reprimiert. Im Gegensatz dazu ist die Ex-
pression der Hämoglobine von Chironomiden nach einer Exposition gegenüber Schadstoffen 
(z.B. Blei und Bispenol A) oft erhöht (HA & CHOI, 2008). Die Anwesenheit von hochaktiven 
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Enzymsysteme besitzen und auch an extreme Umweltbedingungen voradaptiert sind (HA & 
CHOI, 2008). Die Regulierung der Globinexpression auf mRNA- und Proteinebene gibt dem 
Organismus eine hohe Toleranz gegenüber Schadstoffen, da bei einer Exposition kaum Ef-
fekte auf physiologischer Ebene (z.B. Körpergewicht) festzustellen sind (HA & CHOI, 2008). 
Eine reduzierte Expression der Chironomus-Globine führt zu einem erhöhten Sauerstoff-
verbrauch. Diese erhöhte Respiration löst vermutlich als Anpassung an einen schadstoffin-
duzierten Sauerstoffmangel Gegenmaßnahmen auf der transkriptionellen Ebene aus (ANDER-
SON ET AL., 2008). Im Widerspruch zu dieser These steht, dass bei C. riparius die Expression 
von Cytochrom P450 als Vertreter des Stressmetabolismus unterdrückt ist, und kaum ande-
re Proteine/Prozesse genregulatorisch beeinflusst sind. Zur Zeit gibt es keine Studien, die 
eine Beeinflussung der CYP450-Expression nach einer Exposition gegenüber MET zeigen, 
jedoch induzierten Östrogene dessen Expression bei Fischen (SKILLMAN ET AL., 2006, LARKIN ET 
AL., 2007). 
 
HORST ET AL. (2007) untersuchten in einem Akuttest die Wirkung von Methopren auf die Ex-
pression der Gene vom Amerikanischen Hummer (Homarus americanus). Dabei stellten sie 
fest, dass die Expression der verschiedenen Atmungspigmente unterdrückt wurde. Da die 
Hummer mehrere Wochen ohne erneute Hämocyaninsynthese auskommen können, vermu-
ten die Autoren, dass das Hauptaugenmerk auf die Synthese von anderen Molekülen ver-
schoben wurde, um mit dem Stress zurecht zu kommen. Die Atmungsproteine spielen ver-
mutlich auch eine Rolle im Verteidigungsmechanismus durch die Metabolisierung von 
Fremdstoffen (HORST ET AL., 2007, ANDERSON ET AL., 2008, HA & CHOI, 2008).  
 
Die neun differentiell exprimierten Gene von C. riparius nach einer Exposition gegenüber 
9 µg MET/kg können in drei verschiedene Prozessklassen eingeteilt werden. Der am häu-
figsten beeinflusste Prozess ist der Sauerstofftransport (84%), dann folgen Stress- und Ener-
giemetabolismus (jeweils 8%). Alle Gene in den jeweiligen Prozessen werden reprimiert. 
Wenn hohe Konzentrationen einer Substanz zu einer Unterdrückung der Expression vieler 
Gene führen, kann dies eine allgemeine Toxizität widerspiegeln. Geänderte Genexpressio-
nen in niedrigen Konzentrationen deuten vermutlich auf adaptive Prozesse oder (bei Arz-
neimitteln wie Carbamazepin oder Fluoxetin) therapeutische Wirkungen hin. Durch die 
Unterdrückung der an den oben genannten Prozessen beteiligten Gene kann man vermu-
ten, dass bei hohen MET-Konzentrationen das Wachstum und die Reproduktion gehemmt 
werden. HOOK ET AL. (2007) postulierten die These, dass eine gesteigerte Expression des 
Vitellogenins die Viskosität des Bluts erhöht und dass durch eine negative Rückkopplung die 
Expression der Globine unterdrückt wird. Dadurch werden die Tiere vermehrt anfällig für 
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vorliegenden Arbeit keine differentielle Expression des Vitellogenins zeigte, kann der oben 
genannte Zusammenhang mit der Globinexpression und die damit verbundene Anfälligkeit 
des Organismus durchaus zutreffen. 
 
Die wachstumsbezogenen Effekte bei anderen Organismen sind sehr widersprüchlich. In 
den Invertebraten-Studien zeigten sich nur bei Daphnien hemmende Effekte von MET (MU & 
LEBLANC, 2002). Bei Fischen kommt es sowohl zu verlangsamten Entwicklungen als auch zu 
einer Wachstumsförderung, mit geschlechtsspezifischen Unterschieden (VICK  & HAYTON, 
2001, PARROTT & WOOD, 2002, LEÓN ET AL., 2007). Generell zeigten die durchgeführten Stu-
dien negative Effekte auf die Fekundität der Weibchen sowie auf die Eizahlen und die Em-






Östrogene können bei umweltrelevanten Konzentrationen die Expression einer Reihe von 
Genen induzieren, die Schlüsselrollen für die generelle Zellfunktion und –erhaltung spielen 
(FILBY & TYLER, 2007). Östrogene Substanzen zeigen komplexe Effekte mit verschiedenen 
Funktionen in unterschiedlichen Geweben und beeinflussen unterschiedliche Funktionen in 
Männchen und Weibchen. Sie stören Zytoskelettbestandteile in vitro und unterdrücken die 
Expression von mehreren Haushaltsgenen (FILBY & TYLER, 2007). 17α-Ethinylöstradiol (EE2) 
ist ein Rezeptoragonist; die Konkurrenz um den Rezeptor führt zu der östrogenen Wirkung 
(ESCHER ET AL., 2005). EE2 beeinflusst die Signaltransduktion, die Transkription sowie ver-
schiedene zelluläre Prozesse (MARTYNIUK ET AL., 2006). 
 
Obwohl viele Studien die Effekte von Ethinylöstradiol und anderen östrogenen Substanzen 
in Konzentrationen von 0,001 µg/L bis 9 mg/L auf Chironomiden untersuchten, wurde die 
differentielle Genexpression nicht berücksichtigt. Die meisten Genexpressionsstudien mit 
Östrogenen wurden an Fischen durchgeführt. Ein Vergleich dieser Studien zeigt, dass bei 
Östrogenkonzentrationen von 0,5  −  296 ng/L kaum übereinstimmende Gene differentiell 
exprimiert wurden (HOFFMANN ET AL., 2006, SKILLMAN ET AL., 2006, FILBY & TYLER, 2007, LARKIN 
ET AL., 2007). Die Gene der Transkription werden in ihrer Expression durch Ethinylöstradiol 
unterdrückt (MORTENSEN & ARUKWE, 2007b, SCHULZ ET AL., 2007), ebenso wie die Gene des 
(Protein-)metabolismus, des Eisenionentransports und des Immunantworts (MOENS ET AL., 
2007). Der Lipidmetabolismus ist hauptsächlich durch die differentielle Regulierung der 
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Signaltransduktion und an der Entwicklung und Reproduktion beteiligten Gene überexpri-
miert (MOENS ET AL., 2007). Synthetische Östrogene hemmen die Expression der am Stress-
metabolismus beteiligten Gene, was zu potentiellen negativen Effekten und einer verrin-
gerten Entgiftungskapazität führt (LYSSIMACHOU ET AL., 2006, LARKIN ET AL., 2007, DORNE ET 
AL., 2007).  
 
HOFFMANN ET AL. (2006) exponierten Zebrabärblinge gegenüber EE2 und untersuchten die 
Genexpression in den Leberzellen. Zeit- und dosisabhängig wurden 448 − 1 622 Gene beein-
flusst. Von diesen 1 622 Genen waren aber nur 48% identifizierbar. Diese Gene spielen un-
ter anderem im Fett-, Vitamin- und Hormonmetabolismus sowie bei der Wachstumsregulie-
rung eine Rolle und wirken als Monooxygenasen, Steroiddehydrogenasen, cyclinabhängige 
Kinasen, haben steroidbindende Wirkungen oder Ligaseaktivitäten (HOFFMANN ET AL., 2006). 
Die hepatische Genexpression bei der Regenbogenforelle (Oncorhynchus mykiss) nach der 
Exposition gegenüber EE2 zeigte, dass einige der bekannten östrogenempfindlichen Gene 
nicht reagierten und dass im Gegensatz dazu viele Gene mit keiner bekannten östrogenen 
Funktion oder Verbindung zur Toxizität von EE2 signifikante Expressionsänderungen zeigten 
(SKILLMAN ET AL., 2006). Die meisten dieser Gene wurden reprimiert (140 im Vergleich zu 
49). Die differentielle Expression von Genen mit keiner bekannten östrogenen Funktion 
scheint auch in der vorliegenden Arbeit mit C. riparius der Fall zu sein. 
 
Obwohl Hitzeschockproteine generelle Stressmarker für unspezifische Stressoren sind, kön-
nen sie unter bestimmten Bedingungen eine wichtige Rolle in der Steroidhormon-Signalge-
bung spielen (SCHIRLING ET AL., 2006, PLANELLÓ ET AL., 2008). Das hsp70-interagierende Prote-
in wird in der vorliegenden Studie durch EE2 reprimiert. Andere Studien zeigen dahingegen 
eine Überexpression verschiedener Hitzeschockproteine nach der Exposition gegenüber 
Östrogenen (LEE ET AL., 2006a, PLANELLÓ ET AL., 2008). Die unterschiedlichen Expressions-
muster sind möglicherweise bedingt durch Unterschiede in Versuchsdauer und 
-bedingungen. 
 
Die 20 differentiell exprimierten Gene von C. riparius nach einer Exposition gegenüber 
9 µg EE2/kg können in sechs verschiedene Prozessklassen eingeteilt werden. Der am häu-
figsten beeinflusste Prozess ist der Proteinmetabolismus (32%), dann folgen Sauerstoff-
transport (25%) und Energiemetabolismus (19%). Die Gene in den jeweiligen Prozessen 
werden überwiegend reprimiert. Die Effekte auf den Organismus werden vermutlich wie 
bei einer Exposition gegenüber Methyltestosteron hemmend auf Wachstum und  Reproduk-
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den.  
 
Entsprechend den Vermutungen überwiegen in den Studien mit Chironomiden die ent-
wicklungs- und wachstumshemmenden Effekte bei hohen EE2-Konzentrationen (SEGNER ET 
AL., 2003, WATTS ET AL., 2003, LEE & CHOI, 2007). Andere Chironomus-Studien zeigen im Ge-
gensatz hierzu auch fördernde Effekte des Östrogens (WATTS ET AL., 2001, LEE & CHOI, 2007). 
In Zusammenhang mit den hemmenden Effekten auf Entwicklung und Wachstum können 
negative Effekte auf die Reproduktion vermutet werden, was durch einige Studien bestä-
tigt wird (KRISTENSEN ET AL., 2005, PARROTT & BLUNT, 2005). Die Tatsache, dass Bisphenol A 
(eine Chemikalie mit östrogener Wirkung) bei C. riparius die mRNA-Expression des Ecdy-
sonrezeptors signifikant erhöhte, ist ein Hinweis darauf, dass östrogene Substanzen direkt 





Ein Problem bei der Annotation der differentiell exprimierten Gene ist die Tatsache, dass 
die gesuchte Sequenz mit mehreren Sequenzen in den Datenbanken Übereinstimmungen 
zeigen kann und dass viele der dort eingetragenen Gene immer noch in Bezug auf ihre mo-
lekulare Funktion schlecht definiert sind (DENSLOW ET AL., 2007). Die Annotation wird zu-
sätzlich durch Fehler in den Datenbanken erschwert. Auch die Gene Ontology-Daten-
banken, die Gene nach bekannten biochemischen Stoffwechselwege katalogisieren, sind 
nicht immer akkurat. Erstens sind die Datenbanken unvollständig, da nur ein bestimmter 
Teil der Gene annotiert ist und einige Forschungsergebnisse nicht berücksichtigt sind. 
Zweitens sind einige der Klassifizierungen falsch bzw. ungenau und drittens werden unbe-
kannte Funktionen nicht aufgezeichnet (KHATRI & DRĂGHICI, 2005). Einige Gene spielen in 
mehreren biologischen Prozessen eine Rolle, und welcher Prozess für eine spezifische Frag-
stellung der relevantere ist, wird durch die Datenbanken nicht aufgezeigt. Die Tatsache, 
dass einige Aspekte der Forschung (z.B. Apoptose) intensiver untersucht werden, führt zu 
einer größeren Datenmenge und somit auch zu mehr verfügbaren Informationen (KHATRI & 
DRĂGHICI, 2005). 
 
Die Datenbankrecherche ergab bei allen Substanzen zwar differentiell regulierte, jedoch 
unbekannte Gene, die keine Übereinstimmung mit den in den Datenbanken hinterlegten 
Proteinen zeigten oder bei denen die Übereinstimmung vermutlich auf einem Zufall beruh-
te. Der Anteil dieser Gene an allen differentiell exprimierten Genen reichte von 20,0% (bei 
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gegenüber Carbamazepin erhöhte sich die Zahl der nicht identifizierten Gene; diese mach-
ten aber nur 44,4% aller Gene aus. Diese Gene dürfen nicht vernachlässigt werden, da sie 
möglicherweise die interessantesten Gene sind und zeigen, dass hier noch weiterer For-
schungsbedarf besteht. 
 
Die im Mikroarray nachgewiesenen differentiell regulierten Gene repräsentieren einen 
Schnappschuss der transkriptionellen Genantworten zu einem bestimmten Zeitpunkt und in 
einem bestimmten Gewebe bzw. Entwicklungsstadium. Die Aufklärung des Einflusses der 
Genexpression auf integrierende Effekte (z.B. Wachstum, Überlebensrate und Reproduk-
tion) im ganzen Organismus ist schwierig, da eine veränderte Genexpression sowohl durch 
eine durch andere Faktoren geänderte Toxizität der Substanz als auch durch eine Anpas-
sung an den Schadstoff bzw. die Belastungen herbeigeführt werden kann. Phäno- und geno-
typische Variablen sowie Umweltbedingungen beeinflussen die Genexpression und können 
die Schadstoffeffekte maskieren (NEUMANN & GALVEZ, 2002, LETTIERI, 2006, DENSLOW ET AL., 
2007). Eine eindeutige Verknüpfung der veränderten Genexpression mit den sichtbaren 
Effekten in den Lebenszyklustests kann nur durch funktionelle Genanalysen (z.B. „Knock-
out“-Experimente) erfolgen. Die Ableitung der biologischen Relevanz der Daten ist stark 
von der statistischen Stärke abhängig. Bei der Implementierung von Mikroarrays in der Öko-
toxikologie muss auch die „normale“ Expression in den Kontrollen definiert werden. Durch 
das Poolen vieler RNA-Proben, speziell für die Kontrolle, kann die Variabilität reduziert 
und eine mittlere Genexpression festgestellt werden (LETTIERI, 2006). 
 
 
4.3 Ökotoxikologie und Mikroarrays: Bewertung und Ausblick 
 
Die Entwicklung von stressorspezifischen Genexpressionsprofilen wird einen sehr großen 
Einfluss auf die Ökotoxikologie haben (LETTIERI, 2006), jedoch steckt die Anwendung von 
Mikroarrays in der Ökotoxikologie aufgrund der Komplexizität und der Zahl der technischen 
und biologischen Variablen, die berücksichtigt werden müssen, zur Zeit noch in den Kinder-
schuhen. Ein Nachteil der Anwendung von Mikroarrays in der Öko(toxiko-)logie ist die Tat-
sache, dass ein Mindestmaß an genetischer Information (Sequenz, Identität, molekulare 
Funktion, biologische Rolle, usw.) bekannt sein sollte.  
 
Ein großes Manko für die sofortige Anwendung und die Etablierung des ChiroChips als effek-
tives Screeninginstrument ist, dass kaum Informationen über die Funktion der beeinflussten 
Proteine vorhanden sind, und dass wenige Proteine oder auch Genabschnitte sequenziert 
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der differentiell exprimierten Gene mittels quantitativer Real Time-PCR. Die Datenauswer-
tung und auch die Verknüpfung der Effekte auf molekularer und organismischer Ebene ist 
durch die fehlenden Informationen erschwert.  
 
Das Genom der meisten in der aquatischen Ökotoxikologie verwendeten Organismen ist 
zudem noch unbekannt. Viele Forscher konstruieren deshalb ihre Arrays selbst. Diese ba-
sieren entweder auf cDNA-Bibliotheken für bestimmte Gewebe oder auf Bibliotheken, die 
mittels SSH (suppressive subtraction hybridization) oder DD-PCR (Differential Display-PCR) 
mit differentiell regulierten Genen angereichert sind (DENSLOW ET AL., 2007). Eine weitere 
Strategie bei der Arbeit mit genomisch unbekannten Organismen liegt in der Verwendung 
von Arrays nah verwandter Arten (CALZOLAI ET AL., 2007). Obwohl diese Strategie bei Fi-
schen und Säugetieren sehr gute Ergebnisse zeigte (JU ET AL., 2007), ist die Verwendung des 
verfügbaren Anopheles-Array für zukünftige Untersuchungen mit Chironomiden nicht mög-
lich, da die hohe phylogenetische Distanz der beiden Arten und die sehr großen Unter-
schiede der Nukleotidsequenzen effiziente Hybridisierungen verhindern.  
 
Zu berücksichtigen ist auch die Tatsache, dass bei den ökotoxikologischen Untersuchungen 
fünf verschiedene Konzentrationen über den ganzen Lebenszyklus der Mücken getestet 
wurden. Die Daten der molekularbiologischen Untersuchungen stammen von Larven, die 
über 14 Tage gegenüber den Substanzen exponiert wurden und von denen bislang nur eine 
Konzentration genauer untersucht wurde. So ist der Erkenntnisgewinn aus den Hybridisie-
rungsexperimenten noch gering. Um Abhilfe zu schaffen, müssen nicht nur die Larven der 
anderen Konzentrationen, sondern auch die adulten Mücken hinsichtlich ihrer veränderten 
Genexpression unter den getesteten Expositionsbedingungen untersucht werden. Kurzfris-
tig erreichbare Ziele bei der Anwendung von Mikroarrays in der Ökotoxikologie sind die 
Identifizierung der konservierten Gene, die durch Schadstoffe differentiell reguliert wer-
den, die Beschreibung des Nutzens dieser Profile für Stressordiagnose und die Bestimmung 
der informativsten Gene (SNELL ET AL., 2003). 
 
Die Tatsache, dass bei den vorliegenden Ergebnissen der ökotoxikologischen Lebenszyklus-
tests kaum signifikante Konzentrations-Wirkungs-Beziehungen aufgezeigt werden konnten, 
lässt die Vermutung zu, dass C. riparius über effektive biochemische Verteidigungsmecha-
nismen verfügt und somit tolerant gegenüber vielen Schadstoffen ist (LEE & CHOI, 2007). 
Diese Mechanismen können möglicherweise auch der Grund dafür sein, dass im Vergleich 
zu anderen Studien relativ wenige Gene differentiell exprimiert wurden. Jedoch ist letzte-
res möglicherweise auch dadurch bedingt, dass aufgrund der mangelnden Sequenzkenntnis-
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geringe Anzahl der empfindlichen Gene kann auch daran liegen, dass die Gesamt-RNA aus 
Homogenaten von mehreren Larven extrahiert wurde. Proteine werden jedoch auch gewe-
bespezifisch exprimiert. Die Extraktion von RNA aus Homogenaten wurde aus arbeitsöko-
nomischen Gründen angewendet und ist in der wissenschaftlichen Gemeinschaft durchaus 
üblich (MARTÍNEZ-GUITARTE ET AL., 2007, PLANELLÓ ET AL., 2007, OSMAN & VAN NOORT, 2007). 
 
Die oft postulierte Zeit- und Kostenersparnis der Mikroarrays ist nicht unbedingt realistisch. 
Die Expositionsdauer verkürzt sich zwar auf zwei Wochen, die informative und statistische 
Auswertung wie auch die korrekte Interpretation der Daten sind jedoch sehr arbeitsinten-
siv. Obwohl die Zahl der benötigten Versuchsorganismen für die Anwendung der Mikroar-
rays verringert werden kann, muss dennoch eine Exposition erfolgen. Demnach ist eine 
Anwendung des Mikroarrays als Screeningverfahren durchaus sinnvoll. Jedoch sollte man 
anschließend zu schnelleren Methoden, wie z.B. die quantitative RT-PCR, wechseln. 
 
Zeitliche Muster der Genexpression zeigen ein wichtiges Bild der genetischen Regulierung 
als Antwort auf eine Exposition. Die korrekte Interpretation der Mikroarray-Daten setzt 
voraus, dass Daten aus Experimenten zu Zeit- und Konzentrationsreihen zur Verfügung ste-
hen (NEUMANN & GALVEZ, 2002). Des Weiteren müssen noch Untersuchungen hinsichtlich der 
konzentrationsabhängigen Genexpression erfolgen. Damit wurde bei GENterprise Genomics 
schon für Fluoxetin (FX) begonnen, die Auswertung steht aber noch am Anfang. Im Ver-
gleich zur Genexpression nach einer Exposition der Larven gegenüber 0,2 mg FX/kg werden 
bei einer Exposition gegenüber 0,9 mg/kg sehr viele Gene differentiell exprimiert (siehe 
Abbildungen im Anhang). In diesem Stadium der Auswertung muss jedoch damit gerechnet 
werden, dass unter diesen Genen viele falsch positive Ergebnisse zu finden sind. Die Gen-
expression nach einer Exposition gegenüber 5,9 mg FX/kg zeigt im Vergleich zu 0,9 mg/kg 
nur wenige Unterschiede. Der geringe Unterschied der differentiell exprimierten Gene in 
der höchsten Konzentration beruht vermutlich darauf, dass die Chironomus-Larven sich an 
den Schadstoff angepasst haben (übereinstimmend mit einer geringeren Mortalität im Ver-
gleich zur Kontrolle, siehe Kapitel 3.1.2). 0,9 mg FX/kg scheint dagegen die kritische Kon-
zentration für Chironomus riparius zu sein, was sich auch in einer signifikant erhöhten Mor-
talität bemerkbar machte. Bei 0,9 mg FX/kg sind auch die meisten ökotoxikologischen Ef-
fekte zu verzeichnen (siehe Kapitel 3.1.2). 
 
Weiterhin ist es wichtig, die Genexpression in unbelasteten Chironomiden abhängig vom 
Lebenszyklusstadium zu untersuchen. So mag man vielleicht immer noch nicht wissen, wel-
ches Gen exprimiert wird, hätte aber Informationen über das Stadium (Larval- oder Pup-
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nen dann die Leitgene identifiziert werden, die als Biomarker für eine Chemikalienbewer-
tung oder im Gewässermonitoring verwendet werden können. 
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Die Effekte abiotischer Stressoren und Substanzen verschiedener Schadstoffklassen auf 
Chironomus riparius wurden sowohl im Lebenszyklustest als auch auf genomischer Ebene 
mit dem Ziel untersucht, ein auf einem DNA-Mikroarray („ChiroChip“) basierendes Scree-
ningverfahren zu entwickeln. Der ChiroChip ist der erste uns bekannte Mikroarray mit Chi-
ronomus-cDNA. 
 
Die empfindlichsten Endpunkte der Lebenszyklustests für alle Substanzen mit signifikanten 
Unterschieden zu den Kontrollen waren die Mortalität, der Anteil fruchtbarer Eigelege, der 
mittlere Schlupfzeitpunkt der Weibchen sowie das Gewicht der Männchen. Temperaturver-
änderungen um ± 6°C gegenüber einer normalen Hälterungstemperatur von 20°C führten in 
allen Endpunkten zu hochsignifikanten Effekten. Eine LC10 konnte nur für die Salinität be-
rechnet werden (0,66‰,  KI:  0,26  −  1,68‰). Aufgrund der nicht-linearen Konzentrations-
Wirkungs-Beziehungen konnte nur für den mittleren Schlupfzeitpunkt der Weibchen nach 
einer Exposition gegenüber Cadmium eine EC50  (0,53 mg/kg, KI: 0,29 − 0,97 mg/kg)  be-
stimmt werden. Obwohl die Substanzen in den untersuchten Konzentrationen nicht 
unmittelbar toxisch wirkten, sind Effekte auf Entwicklung und Fortpflanzung der 
Population nicht auszuschließen. 
 
In den Versuchen mit Methyltestosteron, Ethinylöstradiol, Carbamazepin, Fluoxetin, Blei 
und Tributylzinn (mit denen auch molekularbiologische Untersuchungen durchgeführt wur-
den) waren die empfindlichsten Endpunkte mit signifikanten Unterschieden zur Kontrolle 
die Mortalität, der Anteil fruchtbarer Eigelege, der mittlere Schlupfzeitpunkt der Weibchen 
sowie die Populationswachstumsrate. Carbamazepin (CBZ) wirkte schlupfverzögernd bei 
den Weibchen. 10 mg CBZ/kg führte zu einer höheren Mortalität, weniger Eigelegen, die 
auch vermehrt unfruchtbar waren, sowie zu einer geringeren Populationswachstumsrate. 
Fluoxetin (FX) wirkte bei beiden Geschlechtern schlupfverzögernd. 0,9 mg FX/kg führte zu 
einer erhöhten Mortalität, weniger und vermehrt unfruchtbaren Eigelegen und einer gerin-
geren Populationswachstumsrate. In der höchsten Konzentration (5,9 mg/kg) waren die 
Weibchen leichter als die Kontrolltiere.  
 
Tributylzinn (in µg Sn/kg angegeben) bewirkte eine höhere Mortalität und geringere Popu-
lationswachstumsrate bei 100 µg Sn/kg und führte zu einer Verzögerung im Schlupfverlauf 
bei den Weibchen. Bei 160 µg Sn/kg gab es weniger Eigelege, die auch vermehrt unfrucht-
bar waren. Die Männchen, die gegenüber Konzentrationen von 120 und 160 µg Sn/kg expo-
niert wurden, waren leichter als die Kontrolle. Expositionen gegenüber Blei (Pb) in Kon-
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und zu mehr unfruchtbaren Gelegen. Bei 0,65 mg Pb/kg waren die Männchen leichter und 
bei 6,5 mg Pb/kg schwerer. Die Anzahl der fruchtbaren Gelege pro Weibchen war bei 3,25 
und 6,5 mg Pb/kg geringer als in der Kontrolle. 
 
Die gegenüber 17α-Methyltestosteron (MET) exponierten Mücken hatten geringere Mortali-
täten als in der Kontrolle und zeigten auch einen verfrühten Schlupf beider Geschlechter. 
Ab 27 µg MET/kg gab es weniger unfruchtbare Gelege, leichtere Männchen sowie erhöhte 
Populationswachstumsraten. 17α-Ethinylöstradiol (EE2) führte ebenfalls zu einem verfrüh-
ten Schlupf bei beiden Geschlechtern sowie zu erhöhten Populationswachstumsraten. Bei 9 
µg EE2/kg gab es weniger unfruchtbare Gelege. 
 
Die Exposition von Chironomus-Larven gegenüber Methyltestosteron, Ethinylöstradiol, Flu-
oxetin, Carbamazepin, Tributylzinn und Blei führte zur differenziellen Expression von neun 
(Methyltestosteron) bis 49 (Carbamazepin) Genen. Bei der Untersuchung der exprimierten 
Proteine fällt auf, dass kaum bekannte Stressproteine (z.B. Glutathion-S-Transferase oder 
Cytochrom P450) differentiell reguliert wurden. Bei der Exposition wurden verschiedene 
Prozesse durch eine veränderte Genexpression beeinflusst. Eine Exposition gegenüber Me-
thyltestosteron führte nur zu einer Beeinträchtigung von drei identifizierten biologischen 
Prozessen, während bei den anderen Substanzen sieben bis acht Prozesse beeinflusst wa-
ren. Die am häufigsten beeinflussten Prozesse waren der Protein- und der Energiemetabo-
lismus. Der Sauerstofftransport ist ein Prozess, der bei allen Substanzen beeinflusst wurde, 
jedoch mit unterschiedlichen Anteilen. Bei einer Exposition gegenüber Methyltestosteron 
war der Anteil des Sauerstofftransports an den beteiligten Prozessen mit 84,6% am größten 
und mit 10,5% bei Fluoxetin am geringsten. Die veränderte Genexpression der Globine kann 
möglicherweise aufgrund der schadstoffspezifischen Veränderungen als Biomarker für das 
Monitoring von Freilandgewässern angewendet werden. Da Tubulin und Aktin häufig nach 
einer Exposition gegenüber Stressoren differenziell exprimiert wird (bei Tributylzinn und 
CBZ in der vorliegenden Arbeit und bei Antidepressiva und Östrogenen in anderen Studien) 
wären die beiden Proteine möglicherweise ebenfalls als Biomarker für Chemikalienstress 
geeignet. 
 
Vor der Verwendung des ChiroChips als Screeninginstrument für die Chemikalienuntersu-
chung und das Biomonitoring müssen noch Untersuchungen zur konzentrationsabhängigen 
Genexpression und zur Expression in unbehandelten Larven und weiteren Lebensstadien 
erfolgen. Des Weiteren müssen die vorliegenden Daten verifiziert und die Funktion der 
differentiell regulierten Gene vertieft untersucht werden. 
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  180Anhang  
 
Die Rohdaten der ökotoxikologischen Experimente, die physikalisch-chemischen Parameter 
und ein Teil der Rohdaten der molekularbiologischen Experimente befinden sich auf der 
beigefügten CD-Rom. 
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